Photoinduzierte Degradation pharmazeutisch relevanter Substanzen in Wässern - Kinetische, strukturchemische und ökotoxikologische Untersuchungen von Wirkstoffen und deren Abbauprodukten unter Anwendung von Advanced Oxidation Processes by Voigt, Melanie
Photoinduzierte Degradation pharmazeutisch 
relevanter Substanzen in Wässern - Kinetische, 
strukturchemische und ökotoxikologische 
Untersuchungen von Wirkstoffen und deren 
Abbauprodukten unter Anwendung von  
Advanced Oxidation Processes 
 
 
Dissertation 
 
zur Erlangung des akademischen Grades eines 
Doktors der Naturwissenschaften 
– Dr. rer. nat. – 
 
vorgelegt von 
 
Melanie Voigt 
 
geboren in Velbert 
 
 
Institut Physikalische Chemie - Fakultät Chemie 
der 
Universität Duisburg-Essen 
 
 
2017 
  
Die vorliegende Arbeit wurde als kooperative Promotion im Zeitraum von  
Januar 2014 bis Mai 2017 im Arbeitskreis von Herrn Prof. Dr. Martin Jäger 
im Fachbereich Chemie der Hochschule Niederrhein mit Herrn Prof. Dr.  
Christian Mayer, Institut für Physikalische Chemie der Universität 
Duisburg-Essen, durchgeführt. 
 
 
Tag der Disputation: 02. August 2017 
 
 
 
Gutachter:  Prof. Dr. Christian Mayer 
   Prof. Dr. Martin Jäger 
Vorsitzender: Prof. Dr. Thomas Schrader 
 
  
  Inhaltsverzeichnis  
 
Seite | 1  
 
Inhaltsverzeichnis 
Inhaltsverzeichnis .............................................................................................. 1 
1. Einleitung und Ziele .................................................................................... 4 
1.1 Verbreitung von Pharmazeutika in der Umwelt ..................................................... 4 
1.2 Ziele und Aufgabenstellung .................................................................................... 5 
2. Theoretische Grundlagen ............................................................................ 9 
2.1 Weltweite Verbreitung Pharmazeutika ................................................................... 9 
2.2 Auswahl der Antibiotika für diese Studie ............................................................. 11 
2.2.1 Fluorchinolone ................................................................................................. 11 
2.2.2 Makrolide ........................................................................................................ 14 
2.2.3 Sulfonamide ..................................................................................................... 17 
2.2.4 Tetracycline ..................................................................................................... 19 
2.3  Advanced Oxidation Processes (AOPs) ............................................................... 21 
2.3.1 Photolyse induziert durch UVA- und UVC-Bestrahlung ................................ 22 
2.3.2 Anwesenheit von H2O2 .................................................................................... 24 
2.3.3 TiO2 als heterogener Katalysator ..................................................................... 25 
2.3.4 Nachweis von OH-Radikalen mittels ESR-Spektroskopie .............................. 27 
2.4 Kinetik der Photodegradation ............................................................................... 28 
2.5 Anwendung der multivariater Datenanalyse ......................................................... 33 
2.6 Verwendete Organismen für ökotoxikologische Untersuchungen ....................... 35 
3 Experimentelle Grundlagen ...................................................................... 38 
3.1 Chemikalien .......................................................................................................... 38 
3.2 Analyse von Gewässerproben ............................................................................... 39 
3.2.1 SPE-Methode für die Gewässerproben ........................................................... 40 
3.2.2 HPLC-ESI-MS Untersuchungen der Wasserproben ....................................... 41 
3.3 Nachweis und Identifizierung der Pharmazeutika in Modellwässern................... 42 
3.3.1 Nachweismethode unter Verwendung eines HPLC-ESI-Q-TOF-MS ............. 42 
3.3.2 Nachweismethode unter Verwendung eines HPLC-ESI-IT-MS ..................... 43 
3.3.3 Bestimmung der Absorbanz mittels UV/Vis-Spektroskopie ........................... 44 
Inhaltsverzeichnis  
 
 
Seite | 2  
 
3.4 Photoinduzierte Abbauversuche ........................................................................... 44 
3.4.1 Aufbau der Versuchsapparatur ........................................................................ 44 
3.4.2 Einsatz photokatalytischer Substanzen ............................................................ 45 
3.4.3 Einfluss von Sauerstoff .................................................................................... 46 
3.4.4 Photodegradationsversuche mit Wasserproben aus dem Kläranlagenablauf .. 46 
3.4.5 Charakteristika der verwendeten UV-Lampen ................................................ 47 
3.5 Kinetik-Fit der Photodegradationsversuche .......................................................... 50 
3.6 Bestimmung der MHK .......................................................................................... 50 
3.7 Multivariate Datenanalyse .................................................................................... 51 
4 Ergebnisse und Diskussion ....................................................................... 52 
4.1 Analyse von Gewässerproben ............................................................................... 52 
4.2 Allgemeine Versuche zur Photodegradation ........................................................ 56 
4.2.1 Zusammensetzung der untersuchten Makrolidantibiotika ............................... 57 
4.2.2 Bestimmung der Extinktionskoeffizienten mittels UV/Vis-Spektroskopie .... 58 
4.2.3 Beschreibung der Kinetik unter Verwendung des Curve-Fitting Tool............ 61 
4.2.4 Dunkelversuch als Kontrollversuch ................................................................ 62 
4.2.5 Bestimmung der MHKs ................................................................................... 63 
4.3 Fluorchinolone ........................................................................................................... 67 
4.3.1 Photoinduzierte Abbauversuche und ökotoxikologische Untersuchungen der 
Abbauversuche ............................................................................................................. 68 
4.3.2 Visualisierung der Einflussfaktoren auf die ermittelten 
Geschwindigkeitskonstanten ........................................................................................ 74 
4.3.3 Vergleich der Abbaugeschwindigkeiten bei UVA- und UVC-Bestrahlung .... 79 
4.3.4 Identifizierung neuer Photodegradanten .......................................................... 81 
4.3.5 Photodegradanten von Enoxacin, Levofloxacin und Lomefloxacin während 
UVA- und UVC-Bestrahlung ....................................................................................... 83 
4.3.6 Vergleich der Photodegradationsversuche zwischen MilliQ-Wasser und 
Kläranlagenablauf ........................................................................................................ 88 
4.3.7 Beurteilung der möglichen photoinduzierten Ökotoxizität ............................. 89 
4.4 Makrolide ................................................................................................................... 92 
4.4.1 Bestimmung der Geschwindigkeitskonstanten der Photoreaktionen von 
Makroliden ................................................................................................................... 93 
4.4.2 Analyse der identifizierten Photodegradanten ................................................. 96 
  Inhaltsverzeichnis  
 
Seite | 3  
 
4.4.3 Einfluss von gelöstem Sauerstoff am Beispiel von Spiramycin .................... 103 
4.4.4 Vergleich der durch UVA- und UVC-Bestrahlung induzierten 
Photodegradation der Makrolide ................................................................................ 105 
4.4.5 Einfluss von TiO2 auf den Azithromycin-Abbau unter UVA-Bestrahlung ... 107 
4.4.6 Beurteilung der Ökotoxizität mittels QSAR .................................................. 108 
4.5 Sulfonamide ........................................................................................................ 110 
4.5.1 Kinetik der Photodegradation der Sulfonamide ............................................ 112 
4.5.2 Besonderheit bei der Photoproduktentstehung von Sulfamethoxazol ........... 115 
4.5.3 Photodegradationsprodukte von Sulfamethazin und Sulfadiazin .................. 120 
4.5.4 Ökotoxizitätseinschätzung ............................................................................. 125 
4.6 Tetracycline ........................................................................................................ 127 
4.6.1 Degradation von Tetracyclinen durch UVC-Bestrahlung ............................. 128 
4.6.2 Effektivität des photoinduzierten Abbaus in Anwesenheit von TiO2............ 128 
4.7 Vergleich der Vertreter der 4 untersuchten Antibiotikaklassen .......................... 131 
4.8 Eliminierung von Pharmazeutika aus Wasserproben ......................................... 134 
Zusammenfassung und Ausblick .................................................................. 138 
Conclusion ..................................................................................................... 141 
Literaturverzeichnis ....................................................................................... 143 
Anhang .......................................................................................................... 163 
Anhang A Fluorchinolone ............................................................................................. 163 
Abkürzungsverzeichnis ................................................................................. 168 
Publikationsliste ............................................................................................ 169 
Lebenslauf ..................................................................................................... 171 
Danksagung ................................................................................................... 173 
Eidesstattliche Erklärung............................................................................... 174 
 
1. Einleitung und Ziele  
 
 
Seite | 4  
 
1. Einleitung und Ziele 
1.1 Verbreitung von Pharmazeutika in der Umwelt 
Das Vorkommen von Pharmazeutika in Gewässern ist für die Umwelt ein großes 
Problem
1–5
. Es kommt zur Verweiblichung von Fischen oder zur Bildung von resistenten 
Bakterien
6–11
. Die Weltgesundheitsbehörde WHO warnte im Jahr 2014 vor 
antibiotikaresistenten Bakterien, die weltweit gefunden worden sind
12
. Jährlich sterben in 
der EU 25 000 Menschen an den Folgen von resistenten Bakterien und weltweit könnte 
es sich um 700 000 Menschen handeln
13
. 
Neue Entwicklungen in der Analytik ermöglichen den Nachweis von Pharmazeutika in 
Konzentrationen von g- bis ng-Bereichen und es werden immer wieder neue Studien 
über das Vorkommen vieler Pharmazeutika in Gewässern veröffentlicht. Zur Beseitigung 
dieses Problems wurden zunächst die Ursachen ermittelt. Pharmazeutika gelangen durch 
unsachgemäße Entsorgung in den Wasserkreislauf. Weitere Eintragsquellen sind Klinik- 
und industrielle Abwässer von Pharmaunternehmen. In Klinikabwässer konnte eine 
erhöhte Anzahl an Pharmazeutika gefunden werden
14–16
. Auch stehen 
Pharmaunternehmen unter Verdacht erhöhte Konzentration von Wirkstoffen in die 
Gewässer einzuleiten. Diese Vermutung wurde bereits durch Studien bestätigt
17,18
. In 
Wasserproben, die in der Nähe von Pharmaunternehmen aus Gewässern entnommen 
wurden, konnte eine erhöhte Anzahl an antibiotikaresistente Bakterien beobachtet 
werden
19,20
. Die mit Pharmazeutika kontaminierten Abwässer gelangen direkt zur 
Kläranlage. Herkömmliche Kläranlagen, die mit mechanischen, biologischen und 
chemischen Reinigungsstufen ausgestattet sind, sind oftmals nicht mehr in der Lage diese 
Substanzen aus dem Gewässer vollständig zu entfernen
21
. Das liegt vor allem daran, dass 
in der biologischen Reinigungsstufe die Bakterien diese Antibiotika nicht mehr abbauen 
können. Die Antibiotika sind resistent gegen die Bakterien
22–26
. Ein weiterer Effekt, der 
beobachtet wurde, ist die Aufkonzentrierung einiger Pharmazeutika in Kläranlagen
27
. 
In den letzten Jahrzehnten wurde deshalb die Forschung an einer vierten Reinigungsstufe 
zur Eliminierung der Pharmazeutika intensiviert. Eine vielversprechende Möglichkeit zur 
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Eliminierung dieser Wirkstoffe ist die Anwendung von sogenannten Advanced Oxidation 
Processes (AOPs)
28–33
. Zu diesen gehört beispielsweise die Bestrahlung der gelösten 
Substanzen mit UV-Licht, die mit Zugabe von Wasserstoffperoxid (H2O2) oder 
Titandioxid (TiO2) durchgeführt werden kann, wobei die Eliminierung beschleunigt 
wird
34–38
. Weitere AOPs sind zum Beispiel Ozonierung, photoelektrokatalytische 
Reaktion oder Photo-Fenton-Prozesse
28,30,39
. Im Idealfall tritt eine vollständige 
Mineralisierung der organischen Substanzen nach Gleichung 1.1 auf, was die Toxizität 
verringert bzw. zu beseitigt
28,40–42
.  
CnHmXz + O2 
ℎ𝜈
→  nCO2 + (m-z)/2H2O + zHX    (1.1)  
 mit X: NO3, SO4, Cl, Br, I  
Der Nachteil der Anwendung von AOPs ist, dass zum Beispiel bei UV-Bestrahlung noch 
toxischere Produkte entstehen können als deren Ausgangssubstanz
43,44
. Somit ist es 
wichtig, die Bestrahlung so lange durchzuführen, bis die vollständige Mineralisierung des 
Pharmazeutikums erreicht worden ist. 
Die Anwendung von UV-Bestrahlung zur Eliminierung von Antibiotika steht in dieser 
Arbeit im Fokus. Dabei werden strukturchemische, kinetische und ökotoxikologische 
Untersuchungen bei der photoinduzierten Degradation von Antibiotika vorgenommen.  
1.2 Ziele und Aufgabenstellung 
Zunächst werden Wasserproben aus dem Klärwerk in Krefeld (EGK 
Entsorgungsgesellschaft Krefeld GmbH & Co. KG) und Proben aus einem Bach, in den 
Kläranlagenabwasser eingeleitet wird, entnommen und auf Anwesenheit von 
Pharmazeutika untersucht. Fokus ist hierbei eine Methode für die Wasseruntersuchungen 
der Proben zu entwickeln und heimische Wässer auf Anwesenheit von Pharmazeutika zu 
analysieren. 
Hinsichtlich der Eliminierung von Pharmazeutika mittels UV-Bestrahlung werden vier 
Antibiotikaklassen untersucht: Fluorchinolone, Makrolide, Sulfonamide und 
Tetracycline. Hierbei werden systematisch Versuche in einem 1L Batch Reaktor 
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durchgeführt. Zur Verfügung stehen zwei verschiedene UV Lampen; eine Mitteldruck 
Quecksilber Lampe, die vorwiegend diskrete Strahlung im UVA- Bereich bei 313 nm und 
365 nm emittiert und eine Niederdruck Quecksilber Lampe, die ihre Hauptemission bei 
254 nm und somit im UVC-Bereich besitzt. Darüber hinaus emittiert diese Lampe VUV-
Strahlung, d.h. Strahlung unterhalb von 200 nm, die indirekt mittels ESR-Spektroskopie 
nachgewiesen werden kann. Zu den Versuchsbedingungen wird der pH-Wert variiert um 
verschiedene pH-Bedingungen in Kläranlagen zu simulieren. Des Weiteren wird mit zwei 
Katalysatoren mit systematisch variierter Konzentration gearbeitet. Als homogener 
Katalysator wird Wasserstoffperoxid und als heterogener Katalysator Titandioxid 
eingesetzt. Ziel dieser Untersuchungen ist es, die optimalen Bedingungen für einen 
schnellen und möglichst vollständigen Abbau der Pharmazeutika herauszufinden. 
Mittels zweier verschiedener Hochleistungsflüssigkeitschromathographie-Methoden 
(HPLC), gekoppelt jeweils mit einem Massenspektrometer (MS), werden die Proben 
analysiert. Die Analyse beinhaltet die Untersuchung bekannter und unbekannter 
Photodegradanten. Eine Identifizierung der entstandenen Photodegradanten wird 
strukturchemisch mittels Tandem-MS und höhere MS/MS (MS
n
) durchgeführt.  
Besonders im Fokus steht die Kinetik der Photodegradation. Bekannt ist, dass der 
Abbaumechanismus nach Reaktion erster Ordnung verläuft
28,39,45,46
. Die Bestimmung der 
Geschwindigkeitskonstanten für den Wirkstoff ermöglicht eine Vorhersage wann der 
Wirkstoff aus dem Wasser vollständig abgebaut wird. Zur Visualisierung der erhaltenen 
Daten wird ein multivariates Verfahren, die Hauptkomponentenanalyse (PCA), 
eingesetzt. Somit können Trends der photoinduzierten Abbauversuche besser erkannt und 
dargestellt werden. Die Bestimmung kinetischer Modelle und kinetischer Parameter der 
entstehenden Degradationsprodukte wurde bis 2016 nicht wissenschaftlich 
beschrieben
47,48
. Somit war es bisher nicht möglich den zeitlichen Konzentrationsverlauf 
der Photodegradanten zu beschreiben. In dieser Arbeit werden die entsprechenden 
kinetischen Untersuchungen vorgenommen, so dass auch der zeitliche 
Konzentrationsverlauf dieser Degradationsprodukte vorhergesagt werden kann.  
Es ist nicht nur wichtig zu wissen, wann der Wirkstoff vollständig abgebaut wird, 
sondern auch wie sich die entstandenen Photodegradanten unter UV-Bestrahlung in 
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Wasser verhalten. Durch UV-Bestrahlung von Wirkstoffen können Produkte entstehen, 
die noch toxischer sein können als der eingesetzte Wirkstoff
43,44
. Zur ökotoxikologischen 
Bewertung werden Untersuchungen durchgeführt. Dazu wird von allen eingesetzten 
Wirkstoffen die Minimale Hemmkonzentration (MHK) gegen zwei Bakterienstämme 
ermittelt. Bei den Bakterienstämmen handelt es sich um das gram-negative Bakterium 
Pseudomonas fluorescens und das gram-positive Bakterium Bacillus subtilis. Darüber 
hinaus werden bei Bestrahlungsversuchen zu verschiedenen Zeiten Proben entnommen 
und die MHK-Werte bestimmt. Diese MHK-Werte werden mit MHK-Werten der 
Wirkstoffe verglichen, um die relative ökologische Toxizität von Wirkstoff und 
Photodegradanten einschätzen zu können. Hierbei wird auch untersucht, wann eine 
Ökotoxizität ausgeschlossen werden kann. 
Da es nicht möglich ist im Rahmen dieser Arbeit einzelne Photodegradanten im Hinblick 
auf ökotoxikologische Eigenschaften zu analysieren, wird die Abschätzung der 
entstandenen Photodegradanten auf deren Ökotoxizität mit Hilfe eines multivariaten 
Verfahrens durchgeführt, der Quantitativen Struktur-Wirkungs-Beziehung (engl. 
Quantitative structure-activity relationship: QSAR). Hierbei handelt es sich um ein 
computergestütztes Verfahren, indem eine Beziehung zwischen biologischer Aktivität 
und chemischer Struktur vorhergesagt wird. Somit ist es möglich auch die entstandenen 
Photodegradanten ökotoxikologisch zu bewerten. Hierzu werden zwei verschiedene 
Software-Produkte zur Kalkulierung der Ökotoxizität verwendet und verglichen.  
Die meisten photoinduzierten Degradationsexperimente, kurz Abbauversuche, werden in 
MilliQ-Wasser durchgeführt. Hierbei werden jedoch Matrixeffekte, die in Abwasser 
herrschen können, ausgeschlossen. Dieser Effekt wird untersucht, indem Wasserproben 
aus dem Ablauf einer Kläranlage entnommen und mit Antibiotika versetzt werden. Diese 
Wasserproben werden ebenfalls mit UV-Licht unter verschiedenen Bedingungen 
bestrahlt und die kinetischen Parameter der Wirkstoffe und Photodegradanten bestimmt. 
Ein Vergleich zwischen diesen und den Geschwindigkeitskonstanten der Proben in 
MilliQ-Wasser wird Auskunft darüber geben, welchen Einfluss der Matrixeffekt in 
Abwasser auf die Abbaugeschwindigkeit hat. Dies ist besonders für die Entwicklung 
einer vierten Reinigungsstufe in Kläranlagen interessant, da hier das Abwasser der 
photoinduzierten Degradation ausgesetzt werden kann und die darin vorhandenen 
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Wirkstoffe abgebaut werden. Des Weiteren wird an Wasserproben die Effektivität der 
unterschiedlichen Bestrahlungsmethoden untersucht. Dies soll einen Hinweis dafür 
geben, welche Methode für die Entwicklung einer möglichen vierten Reinigungsstufe am 
effektivsten ist. 
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2. Theoretische Grundlagen  
2.1 Weltweite Verbreitung Pharmazeutika 
Das Auftreten von Arzneimitteln in verschiedenen Gewässern ist ein globales Problem. 
Typische Konzentrationen der Pharmazeutika liegen im Mikrogrambereich
1,11,49–53
. Diese 
Konzentrationen in der Umwelt führen zum Aussterben von Tierarten. Eine statistische 
Auswertung bei SCOPUS, einer Datenbank für wissenschaftliche Journalbeiträge, zeigte, 
dass sich die Studien, die sich auf das Auftreten von Pharmazeutika in Gewässern 
konzentrieren, im letzten Jahrzehnt verfünffacht haben, siehe Abb. 2.1. 
 
Abb. 2.1 Anzahl der Veröffentlichungen seit 2005, in der die Anwesenheit von 
Pharmazeutika in Grundwässern (blau), Oberflächengewässer (grün) und 
Abwässern (rot) beschrieben werden. Die Auswertung ergab eine Suche bei 
SCOPUS nach den Termen occurrence pharmaceuticals wastewater, 
occurrence pharmaceuticals surface water und occurrence pharmaceuticals 
groundwater. 
Es werden immer mehr Pharmazeutika in der Umwelt gefunden. Hauptursache hierfür ist, 
dass immer mehr Pharmazeutika sowohl in der Human- als auch Veterinärmedizin 
verschrieben werden. Nur 10 – 70 % der eingenommenen Pharmazeutika werden von 
Körper absorbiert
54
. Diese gelangen nach vollständiger oder unvollständiger 
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Metabolisierung über Exkremente und Urin ins Abwasser. Auch die direkte Entsorgung 
führt dazu, dass die Wirkstoffe in den Wasserkreislauf gelangen
26,54–57
. Herkömmliche 
Kläranlagen sind nicht mehr in der Lage die Substanzen vollständig aus dem Abwasser 
zu eliminieren
1,2,49
. Die Pharmazeutika gelangen somit in die Umwelt, vorwiegend in 
Oberflächengewässer. Die Konzentrationen, die in Oberflächengewässern gefunden 
werden, liegen im Mikrogrammbereich
1,11,16,24,49,50,58,59
. Es gibt eine begrenzte Anzahl an 
Reviews die über Arzneimittelkonzentrationen in untersuchten Gewässern 
zusammengefasst berichten. Jedoch gibt es keine detaillierte Übersicht von 
Arzneimittelarten, die gefunden wurden und am weitesten verbreitet sind. Genauso wenig 
gibt es einen Vergleich zwischen verschiedenen Ländern oder Städten, in denen 
Pharmazeutika in Gewässern vorhanden sein könnten
60
. 
Europaweit lässt sich ein Trend erkennen, siehe Abb. 2.2. Keine oder nur sehr wenige 
Studien waren für eine Reihe von europäischen Ländern öffentlich zugänglich, wie aus 
den niedrigeren Zahlen der Studien zu erkennen ist. So wurden zum Beispiel für die 
östlichen Staaten keine Publikationen über die Anwesenheit von Pharmazeutika 
gefunden
60
. Eine allgemeine europäische Risikobewertung auf Grundlage der 
verfügbaren Daten scheint zu diesem Zeitpunkt daher nicht möglich.  
 
Abb. 2.2 Übersicht über die Anzahl an Publikationen über Pharmazeutika in 
Gewässern europaweit. 
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Auch in Ländern außerhalb von Europa wurden über den Nachweis von Pharmazeutika in 
der Umwelt berichtet, zum Beispiel in Amerika
61,62
. Betroffen sind häufig 
Industrieländer. Eine zuverlässige Beurteilung des Problems in vielen Ländern ist 
schwierig, da dort nur wenige oder gar keine Studien veröffentlicht oder sogar 
durchgeführt wurden. Das ist jedoch kein Indiz, dass das Problem dort nicht besteht. 
2.2 Auswahl der Antibiotika für diese Studie 
Je nach Struktur und deren Wirkungsweise werden Antibiotika in verschiedene Klassen 
unterteilt. Zu den bekanntesten gehören β-Lactame, Glykopeptide, Polyketide, Chinolone 
und Sulfonamide. Zu den Polyketiden zählen Tetracycline und Makrolide.  
Chinolone können ebenfalls noch weiter unterteilt werden. Bei Vorhandensein eines 
Fluoratoms am C6-Kohlenstoff werden die Chinolone Fluorchinolone genannt. Für diese 
Studie wurden Fluorchinolone, Makrolide, Sulfonamide und Tetracycline untersucht, die 
nachfolgend vorgestellt werden. 
Die Substanzen Ciprofloxacin, Sulfamethoxazol und Tetracyclin dienten als 
Referenzsubstanz zur Methodenentwicklung. Die restlichen Fluorchinolone, Sulfonamide 
und Tetracycline wurden ausgewählt, da sie eine vielversprechende und interessante 
Photochemie aufweisen könnten. Alle in dieser Studie ausgewählten Makrolide wurden, 
obwohl Erythromycin häufig im Wasser gefunden wird, bisher sehr wenig untersucht. 
2.2.1 Fluorchinolone 
Fluorchinolone werden in der Humanmedizin und Veterinärmedizin eingesetzt
63,64
. Die 
pharmazeutische Wirksamkeit der Fluorchinolone wird unter anderem durch das 
Fluoratom an der C6-Position und durch die Dialkylaminogruppe an C7 bestimmt, siehe 
Abb. 2.3
65–68
. Wenn diese Gruppen beseitigt oder verändert werden, kann dies positive 
Auswirkung auf die Verminderung der Ökotoxizität haben
69
. Fluorchinolone zählen zu 
den Gyrasehemmern. Neuere Fluorchinolone wirken auch gegen andere Erreger-Enzyme, 
so dass die Bezeichnung international unüblich ist
64
. 
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Die Pharmakokinetik beschreibt alle Prozesse, denen ein Arzneimittel im Körper 
unterliegt. Zu diesen Prozessen zählen die Absorption, Distribution, Metabolisierung und 
Exkretion. Die Pharmakokinetik kann ebenfalls durch unterschiedliche funktionelle 
Gruppen beeinflusst werden, siehe Abb. 2.3. 
 
Abb. 2.3 Beeinflussung der Wirksamkeit der Fluorchinolone in Anlehnung an 
Andersson und MacGowan
70
 
In dieser Arbeit wurden detaillierte Untersuchungen an fünf verschiedene 
Fluorchinolonen vorgenommen, die in Abb. 2.4 dargestellt sind. Angegeben ist zusätzlich 
die Massen der quasimolekularen Ionen [M+H]
+
 der Fluorchinolone, da in dieser Arbeit 
mit Massenspektrometern im positiven Modus gearbeitet wird und diese Massen 
detektiert werden. 
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Abb. 2.4 Strukturformel ausgewählter Fluorchinolone und theoretische Massenwerte 
ihrer Quasimolekülionen [M+H]
+
. 
Bereits in der Vergangenheit wurde die Photodegradation von Ciprofloxacin in 
zahlreichen Studien untersucht. Dennoch wird auch weiterhin regelmäßig über die 
photoinduzierte Degradation von Ciprofloxacin berichtet. Im Jahr 2016 betrug die Anzahl 
an Publikationen über die Photodegradation von Ciprofloxacin 25 bei Lomefloxacin 2 
und Norfloxacin 8. Über Enoxacin und Levofloxacin konnte keine Literatur aus dem Jahr 
2016 gefunden werden [Stand 27.01.2017, SCOPUS].  
Ciprofloxacin wird unter den Fluorchinolonen am häufigsten in verschiedenen Gewässern 
gefunden. Eine Übersicht der fünf Fluorchinolone in verschiedenen Gewässerarten ist in 
Tab. 2.1 dargestellt. 
Es konnten umfangreiche Berichte bzgl. der Anwesenheit von Ciprofloxacin und 
Norfloxacin in Gewässern gefunden werden, über Enoxacin, Lomefloxacin und 
Levofloxacin fast keine. Eventuell war die Konzentration dieser Fluorchinolone so 
gering, so dass diese durch herkömmliche Methoden nicht detektiert wurden oder diese 
Substanzen konnten vollständig in Klärwerken eliminiert werden. Allgemein lässt sich 
sagen, dass die Konzentrationen in Oberflächenwässern geringer sind als in 
Kläranlagenwässern. Dies liegt daran, dass eine Verdünnung von Kläranlagenwässern in 
Oberflächenwässern stattfindet. Auch in Haushaltsabwässern konnten im Vergleich zu 
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Oberflächenwässern erhöhte Werte nachgewiesen werden, da viele Menschen ihre 
Pharmazeutika im Abwasser entsorgen. Dennoch konnten in Kläranlagenwässern höhere 
Konzentrationen nachgewiesen werden, da hier neben den Haushaltsabwässern auch noch 
das Abwasser von Krankenhäusern und Industrie zusammen kommen. Auch regional 
konnten Unterschiede festgestellt werden. So ist zum Beispiel die Konzentration von 
Ciprofloxacin in den Haushaltsabwässern in den USA höher als in der Schweiz. 
Tab. 2.1 Konzentrationen von Fluorchinolonen in verschiedenen Gewässern  
Fluorchinolon Gewässerart Land Konzentration  
/ng·L
-1
 
Referenz 
Ciprofloxacin Haushaltsabwasser USA 900-1300 
71
 
  Schweiz 249-405 
72
 
 Kläranlagenzulauf Australien 3800-4600 
27
 
  USA 310 
73
 
 Kläranlagenablauf Australien 640-720 
27
 
  USA 310 
73
 
  Spanien 305 
74
 
  USA 213 – 531 
71
 
 Oberflächenwässer Spanien 32-115 
75
 
  USA 12-102 
71
 
  Deutschland 9 
76
 
Enoxacin Oberflächenwässer Spanien 7-140 
75
 
Norfloxacin Haushaltsabwasser Schweiz 45-120 
72
 
  USA 84-86 
71
 
 Kläranlagenzulauf USA 250 
73
 
  Australien 170-210 
27
 
 Kläranlagenablauf Spanien 2968 
74
 
  USA 330 
73
 
  Australien 25-40 
27
 
  USA 13-14 
71
 
 Oberflächenwässer Spanien 22-89 
75
 
 
2.2.2 Makrolide 
Makrolide zeichnen sich dadurch aus, dass sie aus einem mehrgliedrigen Laktonring 
bestehen. An diesem Laktonring befinden sich verschiedene Zuckermoleküle, wie zum 
Beispiel Desosamin, Cladinose oder Mycaminose, die für die Wirkung von Makroliden 
mitverantwortlich sind
77,78
.   
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Für diese Arbeit wurden vier Makrolide ausgesucht. Neben dem in Gewässern häufig 
gefundenen Makrolid Erythromycin wurden Azithromycin, Spiramycin und Tylosin 
untersucht, siehe Abb. 2.5. 
 
Abb. 2.5 Strukturformel ausgewählter Makrolide und theoretische Massenwerte ihrer 
Quasimolekülionen [M+H]
+
. 
Bei den Makroliden handelt es sich um chemisch modifizierte Naturprodukte, die 
fermentativ gewonnen werden. Sie liegen daher als Gemische, die sich hinsichtlich ihrer 
Zuckersubstituenten unterscheiden und mit A, B, C und/oder D bezeichnet werden, vor 
und werden dann synthetisch verändert. Azithromycin, Erythromycin, Spiramycin und 
Tylosin bestehen daher aus Mischungen. Azithromycin und Erythromycin werden in der 
Humanmedizin, Spiramycin und Tylosin in der Veterinärmedizin eingesetzt
63
. 
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Erythromycin besitzt einen 14-gliedrigen Laktonring mit zwei Zuckermolekülen, dem 
neutralen Zucker Cladinose und dem Amino-Zucker Desosamin. Eine ähnliche Struktur 
weist das Azithromycin auf. Hier ist im Laktonring ein methyliertes Stickstoffatom 
vorhanden, das die Substanz säurestabiler als Erythromycin macht 
79
. 
Spiramycin enthält drei Zuckersubstituenten, Forosamin, Mycaminose, und Mycarose. 
Das Mycaminose-Mycarose Disaccharid befindet sich auch in Tylosin. Das dritte 
Zuckermolekül am Tylosin ist Mycinose, vgl. Abb. 2.5. In der nun nachfolgenden Tabelle 
2.2 ist eine Auswahl von Studien, die Konzentrationen in verschiedenen Gewässerarten 
untersucht haben, zusammengefasst. 
Tab. 2.2  Konzentrationen von vier untersuchten Makroliden in verschiedenen 
Gewässerarten weltweit  
Makrolid Gewässerart Land Konzentration 
/ng·L
-1
 
Referenz 
Anhydro-
Erythromycin 
Grundwasser Deutschland 49-300 
80
 
Oberflächenwässer Wales 7-22 
81
 
 Kläranlagenzulauf USA 3900 
73
 
 Kläranlagenablauf USA 1100 
73
 
Azithromycin Oberflächenwässer Deutschland 2-13 
76
 
  Spanien 19-36 
75
 
 Kläranlagenablauf Spanien 69 
74
 
  Schweiz 295 
82
 
Erythromycin Oberflächenwässer Deutschland 4-190 
76
 
  Spanien 12-51 
75
 
 Kläranlagenablauf Spanien 78 
74
 
Spiramycin Oberflächenwässer Spanien 63-488 
75
 
  China 2.92-5.75 
83,84
 
 Kläranlagenablauf Italien 12-418 
85,86
 
Tylosin Oberflächenwässer Spanien 1 
75
 
 Kläranlagenzulauf USA 1500 
73
 
  Australien 55 
27
 
 Kläranlagenablauf USA 720 
73
 
  Australien 65 
27
 
 
Auch hier konnten in Kläranlagenwässern deutlich höhere Konzentrationen gefunden 
werden als in den übrigen Wässerarten, wobei die Makrolidkonzentration in 
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Zulaufproben mindestens doppelt so hoch ist wie die in Ablaufproben. Somit kann ein 
Teil der Makrolide in der Kläranlage aus dem Wasser eliminiert werden.  
Erythromycin wird häufig als Anhydro-Erythromycin gefunden. Dies bildet sich aus 
Erythromycin A, indem ein Wassermolekül abgespalten wird. Besonders in sauren 
Lösungen wird diese Reaktion bevorzugt
48,79,87,88
. Bei den anderen Makroliden konnte 
diese Wasserabspaltung bisher nicht beobachtet werden. Des Weiteren sind Makrolide 
besonders im sauren Milieu instabil, so dass ein chemischer Abbau der Substanzen schon 
vor Beginn eines Degradationsversuches stattfindet
48,87–96
.  
2.2.3 Sulfonamide 
Die Arbeit befasst sich mit vier Sulfonamiden, die in Abb. 2.6 dargestellt sind. Ihr 
Vorkommen in Gewässern ist in Tab. 2.3 dargestellt. Sowohl in der Human- als auch 
Veterinärmedizin werden diese Substanzen eingesetzt
63
. Sulfamethoxazol wird nur noch 
in Verbindung mit Trimethoprim als Kombinationspräparat angewendet
63
. 
 
Abb. 2.6  Strukturformel ausgewählter Sulfonamide und theoretische Massenwerte 
ihrer Quasimolekülionen [M+H]
+
. 
In Abb. 2.6 fällt auf, dass die untersuchten Sulfonamide aus einem Sulfanilamid mit 
unterschiedlichen funktionellen Gruppen bestehen. Das Sulfanilamid kann nicht 
modifiziert werden ohne die antibakterielle Wirkung zu vermindern, die funktionellen 
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Gruppen dagegen schon. Hier kann die Wirksamkeit durch Veränderung der 
funktionellen Gruppe erhöht werden. 
Tab. 2.3 Konzentrationen der Sulfonamide in verschiedenen Gewässern (Auswahl) 
Sulfonamid Gewässerart Land Konzentration 
/ng·L
-1
 
Referenz 
Sulfadiazin Oberflächenwässer Spanien 16-23 
75
 
 Kläranlagenablauf Spanien 36 
74
 
Sulfamethazin Kläranlagenzulauf USA 300 
73
 
 Kläranlagenablauf Spanien 236 
74
 
  USA 10 
73
 
Sulfamethoxazol Trinkwasser USA 13,7 
97
 
 Grundwasser Deutschland 410 
80
 
 Oberflächenwässer Deutschland 4-52 
76
 
  Spanien 29-55 
75
 
  Polen 26-60 
81
 
 Kläranlagenzulauf Australien 360-500 
27
 
  USA 310 
73
 
 Kläranlagenablauf Spanien 999 
74
 
  Australien 270-320 
27
 
  USA 40 
73
 
  Schweiz 578 
82
 
Sulfathiazol Kläranlagenzulauf USA 300 
73
 
  Australien 2-40 
27
 
 Kläranlagenablauf Australien 5 
27
 
  USA 40 
73
 
 
Alle vier untersuchten Sulfonamide wurden in verschiedenen Gewässerarten weltweit 
gefunden. Häufig vorgefunden wurde Sulfamethoxazol mit den höchsten 
Konzentrationen in Kläranlagenwässern. Der Vergleich zwischen Zu- und Ablauf zeigte, 
dass die Hälfte an Sulfamethoxazol in der Kläranlage eliminiert wird. Bei Sulfamethazin 
und Sulfathiazol konnte dagegen eine stärkere Eliminierung durch die Kläranlage erreicht 
werden.  
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2.2.4 Tetracycline 
Charakteristisch für Tetracycline sind die vier 6-gliedrigen Kohlenstoffringe. 
Tetracycline werden in der Humanmedizin eingesetzt
63
. Eine allgemeine Struktur ist in 
Abb. 2.7 dargestellt. 
 
Abb. 2.7 Allgemeine Struktur von Tetracyclinen 
Eine Analyse zwischen der Struktur der Tetracycline und der pharmazeutischen Aktivität 
in vivo hat ergeben, dass die Aktivität dieser Antibiotikaklasse bestehen bleibt, wenn die 
allgemeine Struktur von Tetracyclinen und die stereochemischen Merkmale, Abb. 2.7, 
aufrecht erhalten bleiben. Die Gruppen R
1
 bis R
4
 können hierbei variiert werden, ohne 
dass eine wesentliche Abnahme der antimikrobiellen Aktivität erzeugt wird
98
. Für die 
Aktivität ist die richtige Konfiguration am C4-Atom verantwortlich. Dies konnten 
McCormick et al. bereits an Tetracyclin nachweisen, siehe Abb. 2.8
99
. 
 
Abb. 2.8 Aktives Tetracyclin (links) und wenig aktives 4-Epi-Tetracyclin (rechts). 
Auch andere stereochemische Konfigurationsänderungen, wie die Veränderung am 
C4a-Kohlenstoff oder am C12a-Kohlenstoff, führen zur Inaktivierung von 
Tetracyclinen
100,101
. Drei Tetracycline wurden in dieser Arbeit untersucht. Sie sind in 
Abb. 2.9 dargestellt.  
R
1
: OH, H 
R
2
: CH3, H 
R
3
: OH, H 
R
4
: OH, H 
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Abb. 2.9 Strukturformel ausgewählter Tetracycline und theoretische Massenwerte 
ihrer Quasimolekülionen [M+H]
+
. 
Auch Tetracycline werden regelmäßig in Wasserproben identifiziert. Ihr Vorkommen in 
verschiedenen Wässern ist in Tab 2.4 dargestellt. 
Tab. 2.4 Konzentrationen von Tetracyclinen in verschiedenen Gewässern (Auswahl) 
Tetracyclin Gewässerart Land Konzentration 
/ng·L
-1
 
Referenz 
Doxycyclin Oberflächenwässer Spanien 14-47 
75
 
 Kläranlagenablauf Australien 40 
27
 
 Kläranlagenzulauf Australien 65 
27
 
Oxytetracyclin Oberflächenwässer Spanien 14-37 
75
 
 Kläranlagenablauf Australien 20 
27
 
Tetracyclin Oberflächenwässer Spanien 69-228 
75
 
 Kläranlagenzulauf Australien 35 
27
 
 Kläranlagenablauf Australien 30 
27
 
 
In den Wässern konnten alle drei untersuchten Tetracycline nachgewiesen werden. In 
Oberflächenwässern betrugen die Konzentrationen von Doxycyclin und Oxytetracyclin 
zwischen 14 und 47 ng/L. Die Konzentration von Tetracyclin dagegen war höher in 
Oberflächenwässern als in Kläranlagenwässern. Das Oberflächenwasser stammt aus 
Spanien, das Kläranlagenwasser aus Australien. Somit ist ein Bezug zwischen diesen 
beiden Gewässerarten nicht möglich, da es regionale Unterschiede gibt. Für Tetracyclin 
konnten keine Werte für Kläranlagenwässer in Spanien gefunden werden.  
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2.3  Advanced Oxidation Processes (AOPs) 
Die meisten Kläranlagen werden mit drei Reinigungsstufen betrieben. In der ersten Stufe, 
in der mechanische und physikalische Prozesse, wie Rechen, Sandfang und Ausfällen von 
Schwermetallen, stattfinden, werden grobe Substanzen aus dem Zulauf herausgesiebt. In 
der zweiten Stufe, der biologischen Stufe, werden hauptsächlich biologische 
Verunreinigungen durch Einsatz von aeroben Bakterien entfernt. Auch können 
organische Substanzen von Mikroorganismen abgebaut werden und anorganische 
Substanzen werden teilweise oxidiert. Zum Schluss, in der dritten Stufe, kommen 
chemische und physikalische Prozesse zum Einsatz, die zum Beispiel zur Neutralisation 
führen aber auch andere Parameter, wie zum Beispiel Phosphat- und Nitratgehalt, 
optimieren. Hauptursache für den Eintrag von Antibiotika in die Umwelt innerhalb einer 
Kläranlage ist die Unwirksamkeit der biologischen Stufe gegenüber ausgewählten 
chemischen Stoffen. Pharmazeutika zeigen sich resistent gegen die Bakterien bzw. 
Mikroorganismen
14,102,103
. Somit können Pharmazeutika nicht oder nur teilweise in der 
Kläranlage abgebaut bzw. eliminiert werden. Auch kann es vorkommen, dass die 
Bakterien von den Pharmazeutika getötet werden, so dass eine Elimination nicht mehr 
möglich ist. 
Als Lösung für dieses Problem wird der Einsatz einer vierten Reinigungsstufe unter 
Verwendung von Advanced Oxidation Processes (AOPs) vorgeschlagen
104–106
. Zentrales 
Element bei dem Einsatz der AOPs ist die Erzeugung von Hydroxylradikalen. Diese 
Radikale besitzen nach Fluor, 3.03 V, das höchste Oxidationspotential, 2.80 V
28,32,39
. Sie 
können durch verschiedene Methoden erzeugt werden. Zu den in dieser Arbeit 
angewendeten Methoden gehören die direkte Photolyse von Wasser durch VUV/UVC-
Bestrahlung, durch Zugabe von Wasserstoffperoxid und UVC-Bestrahlung, mit Hilfe von 
Titandioxid und UVA-Bestrahlung, die in den nachfolgenden Kapiteln detaillierter 
vorgestellt werden
2,28,30,39,107–110
. Zu den weiteren Methoden zur Erzeugung von OH-
Radikalen zählen die Photo-Fenton-Reaktion, elektrochemische Reaktionen und die 
Ozonierung
30,32,57,111–113
.  
Welche Methoden in den letzten zehn Jahren allgemein am häufigsten angewendet 
wurden, wurde mittels SCOPUS ermittelt. Eine Übersicht ist in Abb. 2.10 dargestellt. 
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Abb. 2.10 Übersicht über die Publikationen der Jahre 2005 bis 2016 über die AOPs. 
Folgende AOPs wurden berücksichtigt: Photo-Fenton (blau), UV/H2O2 (rot), 
UV/TiO2 (grün) und Ozonierung (lila). 
Nicht nur die Anzahl der Publikationen über die Anwesenheit von Pharmazeutika in 
Gewässern, siehe Kapitel 2.1, ist angestiegen, sondern auch die Anzahl der Publikationen 
bezüglich der Anwendung von AOPs. Dies liegt daran, dass nicht nur immer mehr 
Substanzen in Gewässern gefunden werden, sondern eine schnellstmögliche Elimination 
dieser Substanzen aus dem Wasserkreislauf herbeigeführt werden soll, um die Umwelt zu 
schonen. Die häufigste Methode, die dabei verwendet wird, ist der Einsatz von 
Titandioxid unter Verwendung von UV-Lampen, gefolgt von der Kombination UV-
Bestrahlung mit Wasserstoffperoxid-Zugabe und Ozonierung. Der Abbau durch Photo-
Fenton Ansätze wird dagegen nicht so häufig untersucht. Nachfolgend werden die 
wichtigsten AOPs bzw. deren Verfahren vorgestellt, die in dieser Arbeit angewandt 
werden. 
2.3.1 Photolyse induziert durch UVA- und UVC-Bestrahlung 
Das Spektrum der Sonne reicht von Röntgenstrahlung einer Wellenlänge von 0.1 nm bis 
zu Radiowellen mit Wellenlängen > 10 mm. Interessant in dieser Arbeit ist der UV-
Bereich. UV-Licht wird in vier verschiedene Bereiche eingeteilt: UVA, das von 380 nm 
bis 315 nm reicht, verursacht auf der Haut die Sonnenbräune. Von 315 nm bis 280 nm 
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liegt der UVB-Bereich. Diese Strahlung verursacht bei den Menschen Sonnenbrand und 
Hautkrebs. UVC-Strahlung liegt zwischen 280 nm und 200 nm. Diese Strahlung wird 
zum Beispiel von Proteinen, DNA und RNA absorbiert. Der letzte Bereich ist die 
Vakuum-UV-Strahlung. Dieser Bereich umfasst 200 nm bis 100 nm und wird häufig der 
UVC-Strahlung zugeordnet. Alle Substanzen, darunter Wasser, molekularer Sauerstoff 
und Kohlenstoffdioxid absorbieren diese Strahlung. Ein Auszug aus dem 
elektromagnetischen Spektrum ist in Abb. 2.11 dargestellt. 
 
Abb. 2.11 Ausschnitt des elektromagnetischen Spektrums von 100 – 1000 nm. 
Mit Hilfe der Vakuum-UV-Strahlung ist es möglich, Wasser in OH-Radikale zu spalten, 
siehe Gleichung 2.1
28,114–121
. 
H2O + hν (<200 nm) → H2O* → H
.
 + 
.
OH     (2.1) 
Auch der Sauerstoffgehalt in einer Lösung kann Einfluss auf eine Reaktion unter UV-
Bestrahlung haben
122
. Bei Anwesenheit von Sauerstoff kann das Wasserstoffradikal, das 
aus Wasser zusammen mit dem Hydroxylradikal bei einer Bestrahlung von 185 nm 
gebildet wird, mit Sauerstoff zum Hydroperoxyl-Radikal reagieren, siehe Gleichung 
2.2
118
.    
O2 + H
. → HO2
.
          (2.2)  
Je nachdem wie stark die jeweilige UV-Aktivität einer Substanz ist, können Substanzen 
durch UV-Bestrahlung abgebaut werden. Durch die UV-Absorption wird das Molekül in 
einen elektronisch angeregten Zustand überführt, siehe Gleichung 2.3. Dieser Zustand 
kann entweder durch physikalische Prozesse, wie zum Beispiel Emission, Fluoreszenz 
oder Phosphoreszens, oder durch chemische Prozesse, e.g. Reaktionen, in den 
Grundzustand zurückgeführt werden
39,123,124
.  
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RX + hν → RX*        (2.3) 
Die homolytische Spaltung der Bindung ist die bevorzugte Reaktion und tritt im 
Lösungsmittelkäfig auf, siehe Gleichung 2.4. 
RX* → (R. … .X)LM-Käfig → R
.
 + 
.
X     (2.4) 
Die Radikale R
.
 und X
.
 können unter bestimmten Bedingungen wieder zur 
Ausgangssubstanz zurückreagieren, aber auch mit dem gelösten Sauerstoff, der im 
Lösungsmittel vorhanden ist, zu Peroxyl- (R-O2
∙ ) oder Oxyl-Radikale (R-O∙) reagieren, so 
dass die Substanz durch Weiterreaktion abgebaut wird
39
. 
Auch kann der angeregte Zustand der Substanz durch eine Reaktion mit Sauerstoff eine 
Reaktion eingehen, so dass ein Superoxidradikal aus Sauerstoff entsteht, siehe Gleichung 
2.5. Diese Superoxidradikale können ebenfalls zum Abbau der Substanz beitragen
39
. 
RX* + O2 → RX
+.
 + O2
-.      
(2.5) 
2.3.2 Anwesenheit von H2O2 
Anhand des Absorptionsspektrums von H2O2 lässt sich erkennen, dass H2O2 die 
kurzwelligen UV-Strahlen recht gut absorbiert, siehe Abb. 2.12. Die Absorption bei 
254 nm dagegen ist sehr schwach. Dies zeigt auch der ermittelte Extinktionskoeffizient. 
Der Extinktionskoeffizient bei verschiedenen pH-Werten beträgt bei 254 nm 
18 L mol/cm. Dieser Wert stimmt mit dem von Liu et al. gemessenen 20 L mol/cm gut 
überein
125
.     
  2. Theoretische Grundlagen  
 
Seite | 25  
 
 
Abb. 2.12 UV/Vis Spektren von einer Lösung mit Konzentrationen von 10 mg/L (grün), 
30 mg/L (blau) und 100 mg/L H2O2 (rot) bei einer Schichtdicke der Küvette 
von 1 cm 
In Anwesenheit von H2O2 entstehen durch UV-Licht OH-Radikale, die organische 
Substanzen bis zur Mineralisierung abbauen können, siehe Gleichung 2.6
32,116,126–129
. 
H2O2 + hν → H2O2* → 2 
.
OH      (2.6) 
Allerdings kann dies auch bei zu hoher Konzentration von H2O2 zu unerwünschten 
Nebenreaktionen führen oder zu Abbruchreaktionen, siehe Gleichungen 2.7 bis 
2.9
32,39,126
. 
OH
.
 + H2O2 → H2O + HO2
.
      (2.7)  
HO2
.
 + OH
. → H2O + O2      (2.8) 
2OH
.
 → H2O2         (2.9) 
2.3.3 TiO2 als heterogener Katalysator 
Ein weit verbreiteter Photokatalysator ist TiO2. Durch Bestrahlung mit UV-Licht können 
organische Substanzen auf der Oberfläche von TiO2 zersetzt werden. TiO2 ist ein 
Halbleiter, der durch UV-Bestrahlung Elektronen-Loch-Paare (e
-
 und h
+
) bilden kann, 
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wenn die Energie der Photonen größer ist als die Bandlücke Eg. Die Bildung der 
Elektronen-Loch-Paare durch UV-Bestrahlung ist in Gleichung 2.10 dargestellt.  
TiO2
ℎ𝜈
→ e− + h+       (2.10) 
Die Löcher diffundieren an die Oberfläche von TiO2 und es können Reaktionen von e
-
 
und h
+
 mit Substanzen, die an der Oberfläche adsorbieren, stattfinden, siehe Abb. 2.13.  
 
Abb. 2.13 Schematische Darstellung der Photokatalyse mit TiO2 in Anlehnung an Li et 
al.
130
 
Am Leitungsband finden Oxidationsreaktionen statt, am Valenzband Reduktionen. Die 
Substanz, Wasser und Sauerstoff können an der TiO2-Oberfläche adsorbieren. Aus den 
Substanzen, die an der TiO2-Oberfläche adsorbieren entstehen Radikale, siehe Gleichung. 
2.11. Diese Radikale können weiter reagieren, so dass die Substanz abgebaut wird. Aus 
dem Wasser entstehen OH-Radikale, siehe Gleichungen 2.12 und 2.13. Die OH-Radikale 
können nun organische Substanzen zersetzten und im Idealfall tritt eine vollständige 
Mineralisierung ein
28,30,32,39,129
.  
TiO2(h
+) + RXad → TiO2 + RXad 
.+    (2.11) 
TiO2(h
+) + H2Oad → TiO2 + HOad
. + H+    (2.12) 
TiO2(h
+) + HOad
− → TiO2 + HOad 
.    (2.13) 
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Auch die Anwesenheit von Sauerstoff in der Lösung kann Einfluss auf den Mechanismus 
haben. Das Elektron kann Sauerstoff reduzieren. Es entsteht das Superoxid-Radikal-
Anion, siehe Gleichung 2.14. Das Superoxid-Radikal-Anion wird weiter zu 
Wasserstoffperoxid umgewandelt, siehe Gleichungen 2.15 und 2.16. Wasserstoffperoxid 
kann, wie schon beschrieben, durch UV-Bestrahlung in zwei OH-Radikale gespalten 
werden, siehe Gleichung 2.6, oder es reagiert ebenfalls mit dem TiO2(e
-
), siehe Gleichung 
2.17. 
TiO2(e
-
) + O2 → TiO2 + O2
.-
      (2.14)  
O2
.-
 + H2O → HO2
.
 + OH
-      
(2.15)
 
 
2HO2
.
 → H2O2 + O2       (2.16) 
TiO2(e
-
) + H2O2 → TiO2 + OH
-
 +
 
OH
.
     (2.17) 
 
TiO2 tritt in der Natur in drei verschiedenen Modifikationen auf; Anatas, Brookit und 
Rutil. Für die UV-Bestrahlung erwiesen sich Anatas (3.2 eV) und Rutil (3.0 eV) als 
effiziente Modifikation für die Photokatalyse. Die Energie von Anatas und Rutil 
entspricht einer Wellenlänge von etwa 390 nm und somit ist der UVA-Bereich für eine 
erfolgsversprechende Photoreaktion relevant. Vorteilhaft beim Einsatz von TiO2 wäre 
eine Verwendung von Sonnenlicht, das jedoch bei der industriellen Umsetzung aufgrund 
der geringen Strahlungspenetration nicht effektiv oder nicht mit ausreichender bzw. 
konstanter Intensität vorhanden ist
32
. 
 
Wie in diesem Kapitel gezeigt, existieren viele Reaktionsmechanismen, die zur Bildung 
der für den photoinduzierten Abbau organischer Substanzen, wie zum Beispiel 
Pharmazeutika, essentiell wichtigen OH-Radikale führen. Welcher Mechanismus der 
effektivste ist, wird in dieser Arbeit untersucht. 
2.3.4 Nachweis von OH-Radikalen mittels ESR-Spektroskopie 
Die Anwendung von AOPs zeigt, dass die Entstehung der OH-Radikale essentiell für den 
Abbau der Substanz ist. Die gebildeten OH-Radikale lassen sich mittels ESR-
Spektroskopie nachweisen, indem 5,5-dimethyl-1-pyrroline-N-oxid (DMPO) zu der 
Lösung hinzufügt wird, siehe Abb. 2.14
126,131,132
. 
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Abb. 2.14 Reaktionsgleichung zum Nachweis von OH-Radikalen mittels DMPO  
Viele Radikale sind reaktiv und daher instabil. Um diese dennoch beobachten zu können 
werden sogenannte Spin-Traps oder Spin-Fänger, wie hier das DMPO, eingesetzt. Die 
Radikale bilden mit dem Spin-Trap ein stabiles Addukt, das dann mit ESR-Spektroskopie 
nachgewiesen und analysiert werden kann. Hier entsteht ein stabiles sterisch gehindertes 
Nitroxid-Radikal. Das Stichstoffisotop 
14
N besitzt einen Kernspin von 1. Als ESR-Signal 
resultiert daher ein Triplet. Darüber hinaus findet eine Wechselwirkung mit dem am 
Stickstoff benachbarten Kohlenstoffatom Wasserstoffatom statt. Das Wasserstoffatom 
besitzt einen Kernspin von ½. Das Triplet wird zu einem Triplet auf Duplet. Da in diesem 
Fall 
14
N und 
1
H gleiche Kopplungskonstanten aH und aN aufweisen, resultiert ein Quartett 
mit Intensitätsverteilung 1:2:2:1. 
2.4 Kinetik der Photodegradation  
Organische Substanzen lassen sich mit Hilfe von UV-Bestrahlung zerstören oder 
abbauen. Man spricht hierbei von Photodegradation. Betrachtet man den Verlauf der 
Konzentration-Zeit Kurve der organischen Substanz, so lässt sich der Abbau in der Regel 
einer Kinetik erster Ordnung beschreiben. Bei dem Abbau entstehen aus den organischen 
Substanzen sogenannte Photodegradanten oder Zwischenprodukte, die ebenfalls abgebaut 
werden. In Studien, in der Pharmazeutika durch UV-Bestrahlung abgebaut wurden, 
wurde bis 2016 nicht auf die Kinetik der Abbauprodukte eingegangen. Häufig wurden die 
einzelnen Messwerte in den Konzentrations-Zeit Kurven einfach linear, ohne den 
vornehmlich exponentiellen Zusammenhang zu berücksichtigen, verbunden, wie zum 
Beispiel in Studien von Nasuhoglu et al. und An et al.
31,133
. Auch Polynomkurven 
wurden als Beschreibung für den Konzentrations-Zeit Verlauf verwendet, wie zum 
Beispiel bei Lutterbeck et al.
134
. Tseng et al. untersuchten die photokatalytische 
Degradation von Monochlorbenzol. Hierbei wurde der Abbau als Folge-Reaktion 
beschrieben 
135
. 
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Die Konzentrations-Zeit Kurven von Zwischenprodukten weisen einen sigmoidalen 
Anstieg auf, was auf eine Folgereaktion hinweist. Zwischenprodukte können als Folge- 
oder Folge-Folge-Reaktion beschrieben werden
48,96
. Gleichung 2.18 beschreibt die 
allgemeine Reaktionsgleichung einer Folge-Reaktion und Gleichung 2.19 eine Folge-
Folge Reaktion
48,96,136,137
. 
A
𝑘1
→B
𝑘2
→C        (2.18) 
A
𝑘1
→B
𝑘2
→C
𝑘3
→D        (2.19) 
 
Substanz A wird zu Zwischenprodukt B umgeformt, Zwischenprodukt B zu C und C zu 
D. Die Geschwindigkeitskonstanten zu den Reaktionen sind k1, k2 und k3. 
Die Abnahme der Substanz A mit einer Anfangskonzentration von 𝑐𝐴0 bzw. der 
Konzentrationsverlauf der Substanz A und die Herleitung hierzu sind in Gleichung 2.20 
und 2.21 dargestellt. Gleichung 2.21 erhält man durch Integration von Gleichung 2.20. 
𝜈 = −
d𝑐A
d𝑡
= 𝑘1 ∙ 𝑐A       (2.20)  
 𝑐A = 𝑐A0 ∙ e
−𝑘1𝑡       (2.21)   
Die Geschwindigkeit 𝜈 der Reaktion ist definiert als Konzentrationsveränderung der 
Substanz A 𝑐A in Abhängigkeit von der Reaktionszeit t. Durch Einführung der 
Geschwindigkeitskonstanten k kann die Proportionalität der Konzentration von A zur 
Reaktionsgeschwindigkeit 𝜈 dargestellt werden. Es entsteht das Zwischenprodukt B mit 
der Konzentration 𝑐𝐵. Der Konzentrationsverlauf von B ist in Gleichung 2.22 dargestellt, 
wobei eine Weiterreaktion zu C nach Gleichung 2.18 bzw. 2.19 angenommen wird.  
𝑐B = 𝑐A0 ∙
𝑘1
𝑘2−𝑘1
∙ (e−𝑘1𝑡 − e−𝑘2𝑡)     (2.22) 
Gleichungen 2.21 und 2.22 gelten für Folge- und Folge-Folge-Reaktion
48,96,136,137
. 
Handelt es sich um eine Folgereaktion so ist C mit der Konzentration 𝑐C das Endprodukt 
und es gilt Gleichung 2.23
136,137
. 
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𝑐C = 𝑐A0 ∙ (1 −
𝑘2
𝑘2−𝑘1
∙ e−𝑘1𝑡) + (
𝑘1
𝑘2−𝑘1
∙ e−𝑘2𝑡)   (2.23) 
Abbildung 2.15 demonstriert die unterschiedlichen Fälle k1>k2 und k1<k2 bei einer 
Folge-Reaktion. 
 
Abb. 2.15 Konzentrations-Zeit Kurven von Edukt A (blau), Zwischenprodukt B (rot) 
und Produkt C (grün) einer Folgereaktion mit k1 =1 und k2 =0.5 (links) und 
k1 =0.5 und k2 =1 (rechts). Die Anfangskonzentration c0 beträgt 1. 
Gut ersichtlich ist der sigmoidale Anstieg bei dem gebildeten Endprodukt C, in der 
Abbildung grün dargestellt. Der Fall, dass die beiden Geschwindigkeitskonstanten 
denselben Wert haben tritt nicht auf, da sonst der Nenner 0 wird und die Lösung der 
Gleichungen 2.22 und 2.23 unmöglich wird. 
Bei einer Folge-Folge-Reaktion ist C ein zweites Zwischenprodukt, das entsteht und nach 
einer bestimmten Zeit wieder abnimmt. Das Endprodukt ist D mit der Konzentration 𝑐D. 
Es gelten nun Gleichungen 2.24 und 2.25 für C und D
48,96,136,137
.   
𝑐C = (𝑐A0 ∙ 𝑘1 ∙ 𝑘2) ∙
𝑒−𝑘1𝑡
(𝑘2−𝑘1)(𝑘3−𝑘1)
−
𝑒−𝑘2𝑡
(𝑘2−𝑘1)(𝑘3−𝑘2)
+
𝑒−𝑘3𝑡
(𝑘3−𝑘1)(𝑘3−𝑘2)
 (2.24) 
𝑐D = 𝑐A0 −
(𝑐A0 ∙𝑘2∙𝑘3∙𝑒
−𝑘1𝑡)
(𝑘2−𝑘1)(𝑘3−𝑘1)
+
(𝑐A0 ∙𝑘1∙𝑘3∙𝑒
−𝑘2𝑡)
(𝑘2−𝑘1)(𝑘3−𝑘2)
−
(𝑐A0 ∙𝑘1∙𝑘2∙𝑒
−𝑘1𝑡)
(𝑘3−𝑘1)(𝑘3−𝑘2)
   (2.25) 
Abbildung 2.16 zeigt einen Fall der Folge-Folge-Reaktion.  
0
0.5
1
0 2 4 6 8 10
Zeit  
0
0.5
1
0 2 4 6 8 10
Zeit 
  2. Theoretische Grundlagen  
 
Seite | 31  
 
 
Abb. 2.16 Beispiel für Konzentrations-Zeit Kurven einer Folge-Folge-Reaktion für 
Edukt A (blau), Zwischenprodukt B (rot), Zwischenprodukt C (grün) und 
Produkt D (lila) mit den gewählten Geschwindigkeitskonstanten: k1=1, 
k2=0.5 und k3=0.25. Die Anfangskonzentration c0 beträgt 1. 
Hierbei sind zwei sigmoidale Anstiege erkennbar: einmal für das Zwischenprodukt C und 
für das Endprodukt D. Des Weiteren muss berücksichtigt werden, dass die Bildung 
einzelner Zwischenprodukte parallel oder nacheinander erfolgen kann, so dass die 
verwendeten mathematischen Modelle häufig zu anderen Geschwindigkeitskonstanten 
führen, als aufgrund der Teilreaktion A→B zu erwarten wäre. Es können auch 
Substanzen, die in der Lösung vorhanden sind oder durch UV-Bestrahlung entstehen, 
nicht detektiert werden, da die verwendeten spektroskopischen Techniken eine 
Beobachtung nicht erlauben. Auch können einige Zwischenprodukte bereits zur Zeit t=0 
vorhanden sein, zum Beispiel durch Wasserabspaltung von Erythromycin oder 
Säuredegradation. Dies wird durch Einsatz eines additiven Korrekturfaktors in den 
Modellen berücksichtigt. 
Bei dieser Art der Beschreibung der Kinetik ist die Reaktionsgeschwindigkeit abhängig 
von der Konzentration der Substanz. Jedoch müssen bei Photoreaktionen noch weitere 
Parameter berücksichtigt werden: die Strahlungsintensität der Lampe 𝐼0, die 
Quantenausbeute der Substanz 𝜙C, die den Anteil der absorbierten Photonen an den von 
der Lampe emittierten Photonen beschreibt, die Reaktorgeometrie bzw. die Länge des 
Photoreaktors L, Anteil des Lichts, das von der Substanz bei einer bestimmten 
0
0.2
0.4
0.6
0.8
1
0 2 4 6 8 10
Zeit 
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Wellenlänge absorbiert wird 𝑓c, siehe Gleichung 2.27, die totale Absorption der 
Lösung 𝐴𝑡, siehe Gleichung 2.28, und der Extinktionskoeffizient 𝜀𝑖 der i-ten Substanz . 
Die Konzentrationsänderung der Substanz A in Abhängigkeit von der Zeit lässt sich nun 
nach Gleichung 2.26 beschrieben
138,139
. 
 −
d𝑐A
d𝑡
=  𝐼0𝜙c𝑓c(1 − exp(−𝐴𝑡))     (2.26)  
𝑓𝑐 =
𝜀A𝑐A
∑𝜀𝑖𝑐A
        (2.27) 
 𝐴𝑡 = 2.303𝐿 ∑𝜀𝑖cA𝑖       (2.28) 
Photoreaktionen verlaufen nach Kinetik nullter oder erster Ordnung, je nachdem wie 
hoch die Konzentration des Eduktes ist. Wenn Lösungen mit hoher Konzentration an 
Edukten vorliegen, werden sie nach Kinetik nullter Ordnung beschrieben, bei stark 
verdünnten Lösungen, wie sie hier in dieser Arbeit verwendet werden, erfolgt die 
Beschreibung nach Kinetik erster Ordnung
28,39
. Reagiert ein Edukt mit einem OH-
Radikal, das bei den Photoreaktionen entsteht, so müsste die Kinetik nach 2. Ordnung 
beschrieben werden. Da aber die Konzentration der OH-Radikale beim Versuch konstant 
ist, kann die Geschwindigkeit hier nach pseudo 1. Ordnung beschrieben werden
140–143
. 
Somit gelten Gleichungen 2.20 und 2.26, die gleichgesetzt werden können, siehe 
Gleichung 2.29. 
𝑘1 ∙ 𝑐A = 𝐼0𝜙c𝑓c(1 − exp(−𝐴𝑡))     (2.29) 
Die Quanteneffizienz eines System ist als Anteil der Strahlung zu verstehen, die zu einer 
Reaktion führt
126
. Bei einer Wellenlänge von 254 nm gilt durch Umformung der 
Gleichung 2.29 für die Quanteneffizienz Gleichung 2.30
138
. 
𝛷254 =
𝑘
2.303𝐿𝜀254𝐼0,254
       (2.30) 
  
  2. Theoretische Grundlagen  
 
Seite | 33  
 
2.5 Anwendung der multivariater Datenanalyse 
Seit den 90er Jahren und der Entwicklung moderner Computer wird die Auswertung 
großer Datenmatrices oftmals mittels multivariater Datenanalyse vorgenommen. 
Detaillierte mathematische Abhandlungen und Anwendungsbeschreibungen statistischer 
multivariater und chemometrischer Verfahren finden sich in den Werken von M. Otto, W. 
Kessler, A.L. Pomerantsev und H. Pruscha
144–147
. In der Wasseranalytik treten neben der 
hohen Anzahl an Verbindungen in verschiedenen Gewässern, deren Konzentration meist 
sehr gering ist, auch komplexe Matrices auf, die bei der analytischen Bestimmung der 
Substanzen häufig ein Problem darstellt
148
. Auch liefern moderne analytische Verfahren 
eine hohe Anzahl an Rohdaten, die die Auswertung mittels univariater Methoden 
zusätzlich erschweren. Um dennoch Zusammenhänge zu verstehen, werden multivariate 
Verfahren eingesetzt. Ziel ist es oftmals, die vorhandenen Daten zu reduzieren und zu 
visualisieren
144
. Zu den chemometrischen Methoden in der Wasseranalytik zählen: partial 
least-squares regression (PLS), principal component regression (PCR), principal 
component analysis (PCA), artificial neural networks, multivariate curve resolution-
alternating least-squares und die parallel factor analysis
148
. Unterschieden werden die 
Methoden nach Qualifizierung bzw. Klassifizierung und Quantifizierung bzw. 
Regression, aber auch nach Ordnungen je nach Datenmatrix
144,145
.  
Zu den Klassifizierungsmethoden zählt die PCA. Diese wird auch in dieser Arbeit zur 
Visualisierung komplexer Datenmatrices angewendet. Für die Auswertung bzw. 
Visualisierung mit PCA werden verschiedene Datenmatrices erstellt. Ein Beispiel für eine 
Datenmatrix X ist in Abb. 2.17 dargestellt. Hier werden die erhaltenen 
Geschwindigkeitskonstanten, die bei verschiedenen Versuchsbedingungen erhalten 
wurden, in den Spalten p bei unterschiedlichen Substanzen in den Zeilen n aufgetragen. 
 
Abb. 2.17 Schematisches Beispiel einer Datenmatrix, die für die PCA verwendet wird 
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Diese Datenmatrix wird mittels PCA in sogenannte Scores T oder auch 
Hauptkomponenten mit d Spalten und Loadings P zerlegt, die ebenfalls Matrizen sind. 
Hinzu kommt noch eine Fehlermatrix E. Die Matrizenzerlegung ist Abb. 2.18 dargestellt. 
 
Abb. 2.18 Zerlegung der Datenmatrix mittels PCA 
Die Zerlegung der Datenmatrix ermöglicht die Reduzierung der Daten in die 
Hauptkomponenten, die im Scores-Plot dargestellt werden können. Meist wird die erste 
Hauptkomponente (PC1) gegen die zweite Hauptkomponente (PC2) für die Interpretation 
aufgetragen. Im Loadings-Plot wird der Einfluss der einzelnen Hauptkomponenten 
dargestellt. 
Ein weiteres interessantes Verfahren ist die Quantitative-Struktur-Wirkungs-Beziehung 
(QSAR – quantitative structure-activity relationship). Dieses Verfahren wendet 
chemometrische multivariate Verfahren an zur Bestimmung einer quantitativen 
Beziehung von zum Beispiel pharmakologischer oder biologischer Wirkung eines 
Moleküls auf Basis der chemischen Struktur. Auch kann hierbei anhand eines 
vorhandenen Datensatzes bekannter Toxizitäten die Toxizität von ähnlichen oder neuen 
Substanzen oder auch die biologische Abbaurate von Pharmazeutika vorhergesagt 
werden
149–153
. Auch eine Vorhersage anderer Eigenschaften, wie zum Beispiel 
Siedepunkte, ist mit diesem Verfahren möglich
154
. Ähnlich anderen multivariaten 
Methoden werden ein Klassifikationsmodell und ein Validierungsset benötigt. 
Experimentelle Ergebnisse werden mit der chemischen Struktur in Beziehung gebracht 
und daraus ein Klassifikationsmodell erstellt. Klassifikationsmodelle werden nach 
bekannten Methoden, wie PLS oder Entscheidungsbäumen erstellt. Das Klassifikationsset 
besteht in der Regel aus einer gewissen Anzahl an Daten, die aus experimentellen 
Versuchen erhalten wurden, genauso wie das Validierungsset. Jedoch ist die Anzahl der 
Daten im Klassifikationsset höher als im Validierungsset. Mit dem Klassifikationsset 
wird ein Modell für die Vorhersage von Eigenschaften erstellt. Die Güte des Modells 
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wird anhand des Validierungssets getestet, indem die vorhergesagten Daten aus dem 
Validierungsset mit den experimentellen, bekannten Daten aus dem Validierungsset 
verglichen werden. Je besser die Vorhersage, desto besser das Modell. Die Güte eines 
Modells wird anhand des residual squared errors (RMSE) oder des RMSE-CV, d.h. nach 
cross-validation bestimmt. Die Güte der Vorhersage wird auf Basis des RMSE des 
Validierungssets. i.e. RMSE-P beschrieben. QSAR-Analysen werden im Bereich 
Risikomanagement eingesetzt, zum Beispiel schlägt die Europäische Union vor QSAR-
Analysen im Bereich REACH-Verordnungen einzusetzen. Allerdings ist die 
Zuverlässigkeit von QSAR-Prognosen noch nicht vollständig geklärt
155
.  
2.6 Verwendete Organismen für ökotoxikologische Untersuchungen 
Für die ökotoxikologischen Untersuchungen in dieser Arbeit werden Organismen 
verwendet um zu überprüfen, ob die Produkte, die durch UV-Bestrahlung entstehen, 
einen negativen Einfluss auf die Umwelt haben können. Für diese Beurteilung wurde die 
QSAR-Analyse verwendet. Des Weiteren wird nach Minimalen Hemmkonzentrationen 
(MHK) recherchiert und mit im Rahmen dieser Arbeit experimentell an zwei 
Mikroorganismenspezies bestimmten MHK-Werten der Antibiotika verglichen.  
Mikroorganismen lassen sich in zwei Spezies unterteilen: gram-positive und gram-
negative. Zu den gram-positiven Mikroorganismen zählen Staphylokokken und Bacilli, zu 
den gram-negativen Mikroorganismen zählen Pseudomaden und Enterobakterien
156
. In 
dieser Studie werden die Minimalen Hemmkonzentrationen gegen zwei 
Mikroorganismen bestimmt und analysiert: Pseudomonas fluorescens und Bacillus 
subtilis. Beide Mikroorganismen haben unterschiedliche Eigenschaften, die nachfolgend 
vorgestellt werden. 
Pseudomonaden gehören zu der Gattung gram-negativer Stäbchenbakterien mit einer 
Größe von 0,5–1×1–4 μm und sind weit verbreitet in Boden, Wasser, auf Pflanzen und 
Nahrungsmitteln. Pseudomonas fluorescens findet sich am häufigsten in Gewässern und 
eignet sich daher hervorragend zu Ökotoxizitätsuntersuchungen in Gewässern. Aber auch 
auf Fleischoberflächen, in Milch, Rahm, Butter oder auf Eierschalen können diese 
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Mikroorganismen vorkommen. In Kläranlagen werden Pseudomonas-Arten im 
Belebtschlamm zum Abbau von Fetten, Ölen und wasserlöslichen Farben eingesetzt
157
. 
Bacillus subtilis ist ein stäbchenförmiges gram-positives Bakterium. Auch dieses 
Bakterium wird in Kläranlagen eingesetzt, unter anderem als Denitrifizierungs-
Bakterium
157
. Dieser Mikroorganismus wird in Böden und Gewässern gefunden
158
. Somit 
eignet sich auch dieses Bakterium für die Analyse bzw. Abschätzung von Ökotoxizität. 
In Tabelle 2.5 wird zusammengefasst, welche Antibiotika gegen gram-positive bzw. 
gram-negative Mikroorganismen aktiv sind. Auch wird gezeigt, ob die Substanz 
bakteriostatisch, also wachstumshemmend, oder bakterizid, d. h. bakterientötend, wirkt 
und nach welchem Mechanismus die Antibiotika wirken. 
Tab. 2.5 Aktivität, Wirkung und Wirkmechanismus der verwendeten Antibiotika 
Wirkstoff Aktivität Wirkung Wirkme-
chanismus 
Refe-
renz  gram-
positiv 
gram-
negativ 
bakterio-
statisch 
bakteri-
zid 
Ciprofloxacin X X  X Hemmung der 
bakteriellen 
Topoisomerase II 
(DNA-Gyrase), 
Topoisomerase 
IV 
63,64
 
Enoxacin X X  X 
63,64,159
 
Levofloxacin X X  X 
63,64
 
Lomefloxacin X X  X 
63,64
 
Norfloxacin X X  X 
63,64
 
Azithromycin X X X X Hemmung der 
bakteriellen 
Proteinsynthese 
63,64
 
Erythromycin X X X X 
63,64
 
Spiramycin X
1
  X X 
63,64
 
Tylosin X X X X 
63,64
 
Sulfadiazin X
1
 X
1
 X  antibakteriell, 
antiparasitär 
63,159
 
Sulfamethazin  X
1
 X  
63,159
 
Sulfamethoxazol X
1
 X
1
 X X 
63,159
 
Sulfathiazol X X X  
63,159,160
 
Doxycyclin X X X  Hemmung der 
bakteriellen 
Proteinsynthese 
63,64,156
 
Oxytetracyclin X X X  
63,64,156
 
Tetracyclin   X  
63,64,156
 
1: Sicherheitsdatenblatt  
X: zutreffend;  
Leerzeichen: nicht zutreffend 
  2. Theoretische Grundlagen  
 
Seite | 37  
 
Die meisten untersuchten Wirkstoffe sind gegen gram-positive und gram-negative 
Mikroorganismen aktiv. Für alle vier untersuchten Sulfonamide und Spiramycin konnten 
keine Angaben in der Literatur gefunden werden. Die untersuchten Fluorchinolone 
wirken bakterizid, Makrolide sowohl bakteriostatisch als auch bakterizid und 
Tetracycline bakteriostatisch. Für Sulfathiazol konnten keine Daten in der Literatur 
gefunden werden. Sulfadiazin und Sulfamethazin wirken bakteriostatisch und 
Sulfamethoxazol bakteriostatisch und bakterizid. 
Mit Hilfe der MHK-Werte und der Geschwindigkeitskonstanten k eines Abbauversuches, 
kann bestimmt werden, nach welcher Zeit takt die Wirksamkeit eines Antibiotikums gegen 
den untersuchten Mikroorganismus nachlässt, siehe Gleichung 2.31
96
. 
𝑡𝑎𝑘𝑡 = −
ln (
MHK
𝑐0
)
𝑘1
      (2.31) 
Für die QSAR-Analyse wurden Daten, die aus Untersuchungen an Daphnia magna 
(Großer Wasserfloh), Fathead Minnow (Fettköpfige Elritze), Actinopterygii 
(Strahlenflosser, Knochenfisch) und Branchiopoda (Armfüßler)- Stämme eingesetzt. Die 
Organismen leben in Gewässern und eignen sich daher besonders gut für QSAR-
Analysen zur Ökotoxizität. Als Richtwert für die Toxizität wird die letale Konzentration 
LC50, bei der die Hälfte der Organismen nach einer gewissen Zeit noch lebt, genommen.  
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3 Experimentelle Grundlagen 
3.1 Chemikalien 
Für die photoinduzierten Degradationsversuche wurden Ciprofloxacin (98%, BioChemica 
AppliChem, Darmstadt, Deutschland), Enoxacin (98%, Alfa Aesar, Lancashire, United 
Kingdom), Levofloxacin (98%, Alfa Aesar, Lancashire, United Kingdom), 
Lomefloxacin-Hydrochlorid (98%, Molekula, München, Deutschland), Norfloxacin (≥ 
98%, Fluka; Seelze, Deutschland), Azithromycin-Dihydrat (98%, Alfa Aesar, Lancashire, 
United Kingdom), Erythromycin (BioChemica AppliChem, Darmstadt, Deutschland), 
Spiramycin (90%, Alfa Aesar, Lancashire, United Kingdom), Tylosin-Tartrat (95%, Alfa 
Aesar, Lancashire, United Kingdom), Sulfamethoxazole (98%, Fluka, Seelze, 
Deutschland), Sulfamethazin (99%, Alfa Aesar, Karlsruhe, Deutschland), Sulfadiazin 
(≥99%, Sigma-Aldrich, St. Louis, Missouri, USA), Sulfathiazol (99%, Alfa Aesar, 
Lancashire, United Kingdom) und Tetracyclin-Hydrochlorid (BioChemica AppliChem, 
Darmstadt, Deutschland), Doxycyclin-Hyclate (≥98%, Cayman Chemical Company, 
Michigan, USA) und Oxytetracyclin-Hydrochlorid (>99%, Cayman Chemical Company, 
Michigan, USA) in MilliQ-Wasser (Millipore System Simplicity 185) gelöst. 
Ciprofloxacin und Azithromycin lösten sich durch Zugabe von HCl in MilliQ-Wasser.  
Die Einstellung des pH-Wertes wurde durch Zugabe von Salzsäure (30% HCl, Merck, 
Darmstadt, Deutschland) bzw. ammoniakalischer Lösung (ca. 25%, Riedel de Haen, 
Seelze, Deutschland) vorgenommen. Für die Experimente unter Zugabe von 
Wasserstoffperoxid wurde eine 30%ige stabilisierte H2O2-Lösung der Firma Roth (Carl 
Roth, Karlsruhe, Deutschland) benutzt. Die Versuche mit Titandioxid wurden mit zwei 
verschiedenen TiO2-Modifikationen durchgeführt, einmal einer Modifikation, bestehend 
aus einer Mischung aus Brookit, Rutil und Anatas (EMSURE®, Merck, Darmstadt, 
Deutschland) und einmal P25 Aeroxide® (Arcos Organics, Geel, Belgien).  
Die vier Makrolide Azithromycin (Azi), Erythromycin (Ery), Spiramycin (Spi) und 
Tylosin (Tyl) sind jeweils Mischungen, da Makrolide durch genetisch veränderte 
Organismen hergestellt werden. Die Substanzen in der Mischung werden dann chemisch 
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modifiziert
161
. Azithromycin besteht aus Azithromycin A (Azi A) und Azithromycin B 
(Azi B); Erythromycin aus Erythromycin A (Ery A), Erythromycin B (Ery B) und 
Erythromycin F (Ery F), Tylosin besteht ebenfalls aus Tylosin A (Tyl A) und Tylosin B 
(Tyl B) und Spiramycin aus Spiramycin I (Spi I) und Spiramycin III (Spi III). 
Für die Ferrioxalat-Aktinometrie wurden folgende Chemikalien verwendet: 
Schwefelsäure (95%, VWR, Leuven, Belgien), Natriumacetat (AppliChem, Darmstadt, 
Deutschland), 1,10-Phenanthrolin Hydrochlorid Monohydrat (Merck, Darmstadt, 
Deutschland), Eisen(III)chlorid Hexahydrat (EMSURE® ACS, Reag. Ph. Eur. zur 
Analyse, Merck, Darmstadt, Deutschland), di-Kaliumoxalat Monohydrat (AppliChem, 
Darmstadt, Deutschland) und Eisen(II)chlorid (Sigma-Aldrich, St. Louis, Vereinigte 
Staaten). 
3.2 Analyse von Gewässerproben  
Um abzuschätzen, welche Pharmazeutika in heimischen Gewässern vorkommen, wurden 
über die Literaturrecherche hinaus Gewässerproben analysiert. Dazu wurden 
Wasserproben aus dem Rinderbach, in dem Wasser aus einem Kläranlagenablauf 
eingeleitet wird, untersucht. Weitere Wasserproben aus dem Ablauf einer Kläranlage 
wurden von der Entsorgungsgesellschaft Krefeld erhalten. Diese wurden in Hinblick auf 
Anwesenheit von umweltgefährdenden Substanzen untersucht. Zunächst wurde der pH-
Wert bestimmt. Die Wasserproben im Ablauf hatten einen pH-Wert von ca. 8. Grobe 
Verschmutzungen der Wasserprobe aus dem Ablauf konnten mit einem Blaubandfilter 
beseitigt werden. 
Der Rinderbach ist ein Nebenfluss der Ruhr, der in Velbert entspringt. Auf seinem Weg 
in die Ruhr passiert er eine Kläranlage, dessen Ablauf in dem Bach eingeleitet wird. 
Diese Kläranlage ist mit den bekannten Verfahren der mechanischen, biologischen und 
chemischen Reinigungsstufen ausgestattet. Sie liegt in der Nähe eines Krankenhauses. 
Ziel dieser Teilstudie ist der Nachweis von Pharmazeutika, wie Antibiotika, Schmerz- 
und Blutdruckmittel, nach dem Einleiten in den Rinderbach, bevor das Klärwasser in den 
Abtskücher Teich gelangt und somit Gefahren für die dort heimischen Tiere, wie zum 
Beispiel Schildkröten und Biberratten, darstellen könnte.  
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Um auch die Unterschiede durch saisonale Bedingungen zu untersuchen, wurden 
innerhalb eines Jahres an neun Tagen Wasserproben als Stichproben nach der Einleitung 
des Kläranalagenablaufes entnommen (siehe Abb. 3.1). Diese Wasserproben wurden 
mittels Festphasenextraktion vorbereitet und anschließend mit HPLC-
Elektrosprayionisation(ESI)-MS analysiert.  
 
Abb. 3.1 Probenahme Rinderbach nach dem Einleiten des Kläranlagenablaufes 
Außerdem wurden Testversuche an den Oberflächenwasserproben in einem Photoreaktor 
durchgeführt, um Vorhersagen bezüglich der Effektivität des Abbaus mit Hilfe von UV-
Licht zu machen. Hierzu wurde eine UVC-Lichtquelle verwendet.  
Des Weiteren wurden Wasserproben aus dem Krefelder Klärwerk (EGK 
Entsorgungsgesellschaft Krefeld GmbH & Co. KG) untersucht. Hierbei wurden auch 
photoinduzierte Degradationsversuche durchgeführt, siehe Kap. 3.4. 
3.2.1 SPE-Methode für die Gewässerproben 
Mittels Festphasenextraktion (SPE) wurde 1 L einer filtrierten Wasserprobe auf 1 mL 
eingeengt. Dabei wurde die SPE-Kartusche Oasis HLB (Waters, Milford, USA) zunächst 
mit 5 ml Methanol (Merck, Darmstadt, Deutschland) konditioniert, mit 5 mL MilliQ-
Wasser äquibiliert, mit 1 L Wasser beladen, mit 5 ml Wasser gewaschen und 
anschließend mit 5 mL Methanol eluiert. Die in Methanol gelösten Substanzen wurden 
mit dem Rotationsverdampfer zur Trockene eingeengt und anschließend mit 1 mL 
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MilliQ-Wasser wieder aufgenommen. Die Probe wurde mit einem Spritzenfilter gereinigt 
und dann in das HPLC-MS-System überführt.  
3.2.2 HPLC-ESI-MS Untersuchungen der Wasserproben 
Die mit SPE aufbereiteten Proben wurden mit einer HPLC (Agilent1100) gekoppelt mit 
einem Ion-Trap-Massenspektrometer (Thermo Finnigan LXQ) gemessen. Als Eluenten 
wurden MilliQ-Wasser (Eluent A) und Methanol (Eluent B) eingesetzt. Beide Eluenten 
waren mit 0.1% Ameisensäure (98-100% Merck, Darmstadt, Deutschland) angesäuert. 
Als Säule wurde eine Reversed Phase Säule Polaris 3-Amide C-18, 150 mm x 2.00 mm, 3 
µm (Agilent, Santa Clara, USA) eingesetzt. Die Säulentemperatur betrug 40 °C. Die 
chromatographische Trennung wurde mittels Gradient erreicht: 0 bis 2 min 5 % Eluent B, 
bis 30 min auf 95 % erhöht, bis 35 min bei 95 % gehalten, bis 36 min auf 5 % 
herabgesetzt und bis 50 min auf 5 % gehalten. Der Fluss betrug 0.3 mL/min. Als Detektor 
für UV aktive Substanzen diente ein Dioden Array Detektor (DAD). 
Das verwendete Massenspektrometer besaß eine Elektrospray-Ionisation (ESI)-Quelle. 
Die Detektion erfolgte im positiven Modus. Der Gasfluss betrug 15 L/min, die 
Kapillartemperatur 300 °C und die Kapillarspannung 47 V. Es wurde im Fullscan-Modus 
über einen Massenbereich von 100 bis 1000 m/z gemessen. Für die Identifizierung der 
gefundenen Substanzen wurde zudem der Auto-MS
n
-Modus verwendet, der bei einer 
bestimmten Intensität eines Massensignals, die Masse automatisch fragmentiert. 
Das HPLC-ESI-MS-System wurde mit der Software XCalibur 2.0 (Thermo Fisher 
Scientific, Waltham, MA, USA) gesteuert. Die Spektrenauswertung wurde mit derselben 
Software durchgeführt. 
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3.3 Nachweis und Identifizierung der Pharmazeutika in 
Modellwässern 
Je nach Verfügbarkeit wurden zwei verschiedene HPLC-MS Systeme zum Nachweis und 
zur Identifizierung der Pharmazeutika und ihrer Phototransformationsprodukte 
verwendet. Zum einen wurde eine HPLC (Agilent1100) gekoppelt mit einer ESI-IT-MS 
(Thermo Finnigan LXQ) verwendet, zum anderen eine HPLC (Agilent 1200) gekoppelt 
mit einem ESI-qTOF-MS (Agilent 6530).  
Die Ergebnisse beider HPLC-MS Systeme sind vergleichbar, da normierte Werte wie c/c0 
oder relative Werte verwendet wurden, so dass Unterschiede von den 
Ionisierungseffizienzen beider Systeme vernachlässigt werden kann. 
3.3.1 Nachweismethode unter Verwendung eines HPLC-ESI-Q-TOF-
MS 
Mit dem HPLC-Quadrupol-Time-of-Flight-Massenspektrometer System wurden 
hauptsächlich die Makrolide analysiert. Hierzu wurde eine Reversed-Phase C-18 
CoreShell Säule (Thermo Scientific, Dreieich, Deutschland) verwendet mit einer 
Dimension von 50 mm x 2.1 mm und einer Partikelgröße von 2.6 µm. Die 
Säulentemperatur wurde auf 40 °C und der Fluss 0.3 mL/min eingestellt. Als Eluenten 
wurden Wasser mit 0.1 % Ameisensäure (Eluent A) und Methanol mit 0.1 % 
Ameisensäure (Eluent B) verwendet. Das Gradientenprogram war wie folgt: 0-1 min 1-30 
% B, 30-75 % B innerhalb der nächsten 10 min, 75 bis 99 % B bis 11.1 min, für 0.1 min 
auf 99 % gehalten und anschließend innerhalb von 0.8 min auf die 
Ausgangskonzentration zurück gesetzt.  
Das Massenspektrometer war mit einer Jet-Stream-Elektrospray-Ionenquelle (ESI) 
ausgestattet, die im positiven Detektionsmodus betrieben wurde. Der Kollisionsgasfluss 
betrug 8 L/min, die Gastemperatur 300 °C und die Fragmentierungsspannung 175 V. Der 
detektierte Massenbereich m/z wurde von 100 bis 1000 eingestellt. 
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Das Massenspektrometer und das HPLC-System wurden mit Hilfe der Software 
MassHunter Workstation B.06.00 gesteuert. Die resultierenden Chromatogramme und 
Massenspektren wurden mit der gleichen Software ausgewertet. 
3.3.2 Nachweismethode unter Verwendung eines HPLC-ESI-IT-MS  
Alle weiteren Pharmazeutika wurden mit dem HPLC-Elektrospray-Ion-Trap-MS System 
analysiert. Für die Fluorchinolone, Sulfonamide und Tetracycline wurde eine Reversed-
Phase Säule Polaris 3-Amide C-18, 150 mm x 2.00 mm, 3 µm (Agilent) eingesetzt. Die 
Säulentemperatur betrug 40 °C. 
Für die Analyse der Fluorchinonlone wurde eine isokratische Methode verwendet. Das 
Eluentenverhältnis betrug 90 % Wasser und 10 % Methanol. Beide Eluenten wurden mit 
jeweils 0.1% Ameisensäure versetzt. Für die Analyse der Makrolide wurde die gleiche 
Methode angewendet wie die bei dem HPLC-ESI-Q-TOF-MS verwendeten. Bei den 
Sulfonamiden wurde ebenfalls eine isokratische Methode verwendet. Dabei wurde eine 
Zusammensetzung von 80 % MilliQ-Wasser und 20 % Methanol eingesetzt. Beide 
Eluenten wurden mit 0.1 % Ameisensäure angesäuert. 
Bei den Tetracyclinen wurde auch isokratisch chromatographiert. Für Tetracyclin und 
Oxytetracyclin wurde ein Eluentengemisch mit 90 % H2O und 10 Acetonitril, für 
Doxycyclin mit 75% H2O und 25% Acetonitril verwendet. Wieder wurden beide 
Eluenten mit 0.1% Ameisensäure versetzt. 
Das verwendete Massenspektrometer besaß eine ESI-Quelle, die im positiven 
Detektionsmodus betrieben wurde. Der Gasfluss betrug 15 L/min, die Kapillartemperatur 
300 °C und die Kapillarspannung 47 V. Es wurde im Fullscan-Modus über einen 
Massenbereich von 100 bis 1000 m/z gemessen. Für die Identifizierung der ermittelten 
Substanzen wurde zudem der Auto-MS
n
-Modus verwendet. 
Das HPLC-ESI-MS-System wurde mit der Software XCalibur 2.0 gesteuert. Die 
Chromatogramme und Spektren wurden mit derselben Software ausgewertet. 
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3.3.3 Bestimmung der Absorbanz mittels UV/Vis-Spektroskopie 
Es wurden UV/Vis-Spektren der Pharmazeutika mit einem UV-Vis Spektrometer (UV-
1601PC, Shimadzu Europa, Duisburg, Deutschland) aufgenommen. Für die UV/Vis-
Spektrenaufnahme und die daraus resultierende Bestimmung der Extinktionskoeffizienten 
wurde jedes Antibiotikum in MilliQ-Wasser gelöst. Die Extinktionskoeffizienten ε bei 
einer bestimmten Wellenlänge wurden nach dem Lambert-Beerschen-Gesetzt, siehe 
Gleichung 3.1 bestimmt.  
E=ε .c .d        (3.1) 
Die pH-Werte 3, 6 und 9 wurden durch Zugabe von Salzsäure bzw. ammoniakalischer 
Lösung eingestellt. Anschließend wurde die Lösung in eine Quarz-Küvette von 1 cm 
Schichtdicke d transferiert und gemessen. Je nach Signalintensität im 
Absorptionsspektrum wurde die Konzentrationen c der Antibiotika variiert. Als 
Referenzprobe diente eine mit MilliQ-Wasser gefüllte Quarz-Küvette. 
3.4 Photoinduzierte Abbauversuche 
3.4.1 Aufbau der Versuchsapparatur 
Photoinduzierte Abbauversuche wurden in einem 1 L-Batch-Reaktor (Peschl Ultraviolet 
GmbH) durchgeführt. Für die Bestrahlung wurden zwei verschiedene Lichtquellen 
eingesetzt; eine UVA-Lampe, die Quecksilber-Mitteldruck-Lampe (Heraeus, TQ 150, 
150 W), die wegen der Leistung und damit verbundenen Temperaturentwicklung mit 
einer Kühlung betrieben wurde, und eine UVC-Lampe, die Quecksilber-Niederdruck-
Lampe (Heraeus TNN 15/32, 15 W), die ohne Kühlung auskam, siehe Abb. 3.2. 
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Abb. 3.2 UVA-Lampe mit Kühlung (links), UVC-Lampe (mitte) und Photoreaktor 
(rechts)  
Der Reaktor wurde mit 750 mL Lösung bei der Variante mit UVA-Lampe oder mit 800 
mL Lösung bei UVC-Lampen-Einsatz befüllt. Die Konzentration des jeweiligen 
Wirkstoffs betrug 20 mg/L in MilliQ-Wasser. Der pH-Wert wurde mit Hilfe von 
Salzsäure bzw. ammoniakalischer Lösung eingestellt. Jede Lösung wurde 10 min mit 
UVA-oder UVC-Licht bestrahlt. Beide UV-Lampen wurden zentrisch in dem Reaktor 
eingesetzt, siehe Abb. 3.2. Für eine gute Durchmischung im Reaktor wurde ein 
Magnetrührer (500 Umdrehungen/min) eingesetzt. Die Reaktionstemperatur im gesamten 
Reaktor betrug 22 ± 2 °C und wurde während des Abbaus mit Hilfe eines Thermometers 
überprüft. Proben mit einem Volumen von 2 mL wurden in 30 s Intervallen aus dem 
Reaktor entnommen und nach 5 min Bestrahlungszeit in Minuten-Intervallen. Die 
Gesamtbestrahlungszeit betrug 10 min. 
3.4.2 Einsatz photokatalytischer Substanzen 
Der photokatalytische Abbau von Antibiotika wurde mit Wasserstoffperoxid und mit 
Titandioxid durchgeführt. Für die photokatalytischen Untersuchungen mit 
Wasserstoffperoxid wurde zu den Antibiotikalösungen Wasserstoffperoxid hinzugegeben, 
so dass Konzentrationen von 10 mg/L und 30 mg/L in dem Gemisch vorlagen. Die 
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Konzentration wurde mit Merckoquant Teststäbchen vor und nach einem 
Bestrahlungsversuch bestimmt. Hierbei zeigten sich gleiche Werte, so dass davon 
ausgegangen werden kann, dass die Konzentration von H2O2 konstant blieb. Obwohl sich 
Wasserstoffperoxid in OH-Radikale spalten, wurde keine signifikante Verringerung der 
Wasserstoffperoxidkonzentration beobachtet.  
Als weiterer Katalysator diente Titandioxid. Auch dies wurde vor dem 
Bestrahlungsversuch zur Antibiotikalösung hinzugegeben. Die Konzentrationen betrugen 
50 mg/L und 100 mg/L Titandioxid. Bevor die Lösung mit UV-Licht bestrahlt wurde, 
wurde die Lösung in dem Reaktor mit dem Magnetrührer umgerührt, so dass eine 
milchige Lösung vorlag. Diese milchige Lösung wurde dann mit dem UV-Licht bestrahlt. 
Auch während des Versuches wurde die Lösung mit 500 Umdrehungen/min mit dem 
Magnetrührer gerührt, so dass die Strahlen der UV-Lampe im ganzen Reaktor trotz 
Trübung wirken können. 
3.4.3 Einfluss von Sauerstoff 
Neben der Photokatalyse wurde auch der Einfluss von Sauerstoff untersucht. In dem 
verwendeten MilliQ-Wasser waren ca. 7 bis 8 mg/L Sauerstoff vorhanden. Die 
Sauerstoffkonzentration wurde mit einem Oximeter (Mettler Toledo, SevenGo pro) 
überprüft. Um Sauerstoff aus der Antibiotikalösung zu entfernen, wurde die Lösung so 
lange mit Stickstoff durchspült, bis kein Sauerstoff mehr vorhanden war. Die Spülzeit der 
Lösung betrug etwa 15 min. Stickstoff wurde mit Hilfe eines Generators (Atlas Copco SF 
4 FF) erzeugt. 
3.4.4 Photodegradationsversuche mit Wasserproben aus dem 
Kläranlagenablauf 
Bis jetzt wurden die Versuche in MilliQ-Wasser beschrieben. Um nun die Matrixeffekte 
in Wasserproben zu untersuchen wurden zusätzlich Photodegradationsversuche mit 
Ablaufwasser aus der Kläranlage Krefeld unter den oben beschriebenen 
Parametereinstellungen durchgeführt. Der pH-Wert der Ablaufproben betrug 7-8. 
Zusätzlich wurden die Abwasserproben mit einem Antibiotikum versetzt, so dass eine 
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Anfangskonzentration von 20 mg/L vorlag. Diese Konzentration wurde gewählt, um, 
obwohl in Gewässern die Konzentrationen der Substanzen deutlich geringer sind, die 
Resultate mit denen der MilliQ-Wasserlösungen zu vergleichen und eine 
Produktidentifizierung zu ermöglichen. 
3.4.5 Charakteristika der verwendeten UV-Lampen 
Für alle durchgeführten Degradationsexperimente ist die Bestrahlungsquelle entscheidend 
für den Erfolg einer Degradation. Deshalb wurden die Charakteristika beider Lampen 
untersucht. Abb. 3.3 zeigt die unterschiedlichen Emissionsspektren beider Lampen. 
 
Abb. 3.3 Emissionsspektren der UVA-Lampe (blau) und der UVC-Lampe (rot) 
Die Emissionsspektren wurden nach einer halben Minute Bestrahlung aufgenommen. 
Durch Integration der Peaks wurde der prozentuale Anteil der Strahlung bei der 
entsprechenden Wellenlänge berechnet. Beide Lampen emittierten polychromatisches 
Licht, deren maximale Strahlungsintensitäten bei den Wellenlängen 313, 365 405, 437, 
547, 578 und 580 nm vorzufinden waren. Der prozentuale Anteil der emittierten 
Strahlung ist in Tab. 3.1 dargestellt. 
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Tab. 3.1 Prozentualer Anteil der emittierten Strahlung beider UV-Lampen 
Wellenlänge /nm Prozentualer Anteil  
(UVA-Lampe) 
Prozentualer Anteil  
(UVC-Lampe) 
253.73 0 25.43 
313.31 0.58 2.98 
365.46 5.92 4.46 
405.25 7.94 7.34 
436.56 19.57 20.10 
546.89 47.75 24.44 
577.60 8.69 7.64 
579.85 9.55 7.61 
 
Die UVC-Lampe emittierte zusätzlich bei 185 nm und bei 254 nm. Da das zur Aufnahme 
der Emissionsspektren verwendete Spektrometer HR4000 (Ocean Optics, Duiven, 
Niederlande) nicht in der Lage war, Wellenlängen unterhalb von 200 nm aufzunehmen, 
wurde als indirekter Beweis für die Emission von 185 nm ein ESR-Experiment 
durchgeführt, in dem MilliQ-Wasser mit 5,5-Dimethyl-1-Pyrrolin-N-Oxid (DMPO) 
versetzt und mit der UVC-Lampe bestrahlt wurde. Unterhalb von 200 nm wird Wasser zu 
OH-Radikalen gespalten. Diese reagierten mit DMPO zu DMPO-OH. Das stabilisierte 
Radikal war dann im ESR-Spektrum sichtbar, siehe Abb. 3.4 
126,131,132
. Das Signal mit 
Kopplungsmuster entspricht dem in Kap. 2.3.4 beschriebenen Erwartungswert. 
 
Abb. 3.4 ESR-Spektrum von DMPO-OH in wässriger Lösung von DMPO nach 2 min 
Bestrahlung mit UVC-Licht 
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Der Gesamtfluss der Photonen im Wellenlängenbereich zwischen 200 und 500 nm wurde 
mit Hilfe von Ferrioxalat-Aktinometrie nach IUPAC bestimmt
162,163
. Er betrug 3.50 
mmol·min
-1
·L
-1
 bei der UVA-Lampe und 2.03 mmol·min
-1
·L
-1
 bei der UVC-Lampe.  
Für die Ferrioxalat-Aktinometrie wurde eine Aktinometer-Lösung, bestehend aus 
K3[Fe(C2O4)3], MilliQ-Wasser und Schwefelsäure, eine Pufferlösung, bestehend aus 
Natriumacetat und Schwefelsäure, und eine Phenanthroliniumchlorid-Lösung 
(C12H9CIN2*H2O) hergestellt. Um die Aktinometer-Lösung herzustellen, wurden di-
Kaliumoxalat-Monohydrat und Eisen(III)-chlorid-Hexahydrat, zusammen in Wasser 
gegeben, so dass eine Reaktion zwischen diesen beiden Substanzen stattfand und 
K3[Fe(C2O4)3] entstehen konnte. Die Konzentration der Aktinometrie-Lösungen 
(Eisen(III)
+
-Ionen) betrug 12 mmol/L. Der Versuchsreaktor wurde mit der Aktinometrie-
Lösung befüllt und anschließend mit UV-Licht bestrahlt. Die in der Aktinometrie-Lösung 
enthaltene Eisen(III)-Ionen wurden zu Eisen(II)-Ionen reduziert. Das entstehende 
zweiwertige Eisen reagierte mit 1,10-Phenanthrolin zu einem rötlichen Komplex, der 
photochemisch mit einem UV/Vis-Spektrometer (UV-1601PC, Shimadzu Europa, 
Duisburg, Deutschland) bei einer Wellenlänge von λ = 508 nm detektiert wurde.  
Nach unterschiedlicher Bestrahlungsdauer wurden 1 mL Proben entnommen, mit 
Pufferlösung und Phenanthroliniumchlorid-Lösung versetzt und auf 100 mL MilliQ- 
Wasser verdünnt. Nach einer Wartezeit von einer Stunde bildete sich K3[Fe(C2O4)3], das 
dann mittels UV/Vis-Spektrometer detektiert wurde. Auffällig war, dass die maximale 
Strahlungsintensität der UVA-Lampe nach 2 min erreicht wurde. Da es nicht möglich 
war, die Lampe nach einer Aufwärmzeit in den Reaktor einzusetzen, wurde die 
Beobachtung der Kinetik eines Degradationsversuches erst nach 2 min Bestrahlung 
begonnen. Bei der UVC-Lampe war sofort die maximale Strahlungsintensität erreicht, so 
dass sich hier direkt von Beginn an der Verlauf der Konzentration-Zeit Kurven 
beobachten ließ. 
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3.5 Kinetik-Fit der Photodegradationsversuche 
Alle beobachteten Konzentrations-Zeit Kurven wurden numerisch mit Hilfe des Curve-
Fitting-Tool von MatLab R2014b bis R2016b (MathWorks©) durchgeführt. Die Fits 
entsprechen den jeweiligen Gleichungen 2.21-2.24 aus Kap 2.4. Kurven-Fits für die 
Endprodukte wurden nicht verwendet, da keine Endprodukte beobachtet wurden bzw. die 
Produkte, die entstanden wieder abgebaut wurden, also Zwischenprodukte darstellen. 
3.6 Bestimmung der MHK 
Die Minimalen Hemmkonzentrationen gegen zwei Mikroorganismen wurden nach ISO 
20776-1:2007 bestimmt
164
. Die Mikroorganismen waren der gram-negative Pseudomonas 
fluorescens (DSMZ-Nr. 50090) und der gram-positive Bacillus subtilis (DSMZ-Nr. 10). 
Eine 96-Well-Platte, die bereits die 100 µL Organismen enthielt, wurde für eine 
Dreifachbestimmung der MHKs mit 100 µL Nährmedium mit 10
6
 koloniebildenden 
Einheiten, bestehend aus 8 g/L Nutrient Broth (Carl Roth GmbH & Co. KG, Germany) 
mit 2 % Agar-Agar (BioScience, granuliert, Carl Roth, Karlsruhe, Deutschland) befüllt. 
Hinzu kam dann das jeweilige Antibiotikum mit unterschiedlichen 
Anfangskonzentrationen in einer geometrischen Verdünnungsreihe. Danach wurde die 
Platte für 24 h bei 30 °C für Pseudomonas fluorescens und bei 35 °C für Bacillus subtilis 
inkubiert. Die optische Dichte wurde stündlich in einem Zeitraum von einem Tag mit drei 
verschiedenen Mikroplatten-Reader bestimmt. Die Wellenlänge der jeweiligen 
Plattenreader betrugen 595 nm, 600 nm und 620 nm. Die Verwendung verschiedener 
Mikroplatten-Reader hatte keinen Einfluss auf die Ergebnisse, erlaubte lediglich 
paralleles und daher schnelleres Arbeiten. 
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3.7 Multivariate Datenanalyse 
Multivariate Datenanalysen wurden mit Hilfe von MatLab Versionen R2014b bis R2016b 
durchgeführt. Die Hauptkomponentenanalyse (PCA) wurde sowohl mit PLS_Toolbox 
(Eigenvector Research, Washington, USA) als auch mit direkten MatLab Routinen 
durchgeführt. 
Datenanalyse in Form von QSAR erfolgte mittels T.E.S.T (Toxicity Estimation Software 
Tool) Version 4.2.1 (Environmental Protection Agency of the United States, Sustainable 
Technology Division National Risk Management Research Laboratory, Cincinnati, Ohio, 
US) und mit der Software OECD QSAR Toolbox 3.4.0.17 vom Labor für Mathematische 
Chemie, Universität Bourgas, Bulgarien (OASIS Laboratory of Mathematical Chemistry, 
2012). Hierzu wurden die Strukturen mit ChemSketch 2016.1.1 (ACD/Labs, Toronto, 
Ontario, Canada) oder MarvinSketch 16.3.21 (ChemAxon, Budapest, Ungarn) gezeichnet 
und als .sdf oder .mol-File exportiert.   
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4 Ergebnisse und Diskussion 
4.1 Analyse von Gewässerproben 
Ziel dieser Studie ist, herauszufinden, welche Pharmazeutika in den heimischen 
Gewässern vorkommen. Die Untersuchung erfolgte innerhalb eines Jahrs, um saisonale 
Unterschiede zu analysieren. Des Weiteren war interessant, ob und wie fern die 
angewendete Methode, die standardmäßig durchgeführt wird, auch in dieser Studie 
verwendbar war. 
Nachdem die Proben mittels der SPE-Methode, die in Kap 3.2.1 beschrieben wurde, 
aufbereitet wurden, wurden die Proben mittels HPLC-MS analysiert. Für die 
Identifizierung der Pharmazeutika wurden zunächst die erhaltenen Chromatogramme 
analysiert. Mittels Dioden-Array-Detektor (DAD) konnte ein Chromatogramm erzeugt 
werden, in dem UV-aktive Substanzen detektiert wurden. Die Ionen wurden mittels 
Massespektrometer bzw. MS
n
-Techniken analysiert. Um system- bzw. methodenbedingte 
Druckunterschiede und Verunreinigungen ausschließen zu können, wurde als 
Referenzprobe MilliQ-Wasser verwendet. Die Chromatogramme sind in Abb. 4.1 
dargestellt. 
 
Abb. 4.1 Dioden-Array-Detektor (DAD) Chromatogramm (links) und Total Ion 
Chromatogramm (TIC) (rechts) der HPLC-ESI-IT-MS-Analyse der 
Gewässerprobe RB1 aus dem Bach (blau) im Vergleich zu MilliQ-Wasser 
(rot), (Ausschnitte).  
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Gut beobachtbar mit dem DAD waren ein Peak bei einer Retentionszeit von 19 min und 
ein Peak mit dem MS bei 2 min. Des Weiteren waren noch weitere intensitätsschwächere 
Peaks sichtbar. Mittels MS wurden nun die beobachteten Massen analysiert, siehe Abb. 
4.1. Der Vergleich mit der Referenzprobe zeigt, dass in dem System Druckänderungen 
vorherrschen und die Basislinie ansteigt. Dies ist typisch bei Verwendung eines 
Gradienten und hat keinen Einfluss auf die qualitative Auswertung. 
Um eindeutigere Retentionszeiten zu erhalten bzw. herauszufinden, wann die vermuteten 
Pharmazeutika im Chromatogramm erscheinen, wurden Extracted Ion Chromatogramme 
(EIC) zu dem vermuteten Pharmazeutika generiert, siehe Abb. 4.2. 
 
Abb. 4.2 EICs von Carbamazepin m/z = 236 (schwarz), Sulfamethoxazol mit m/z = 
254 (rot) und Bisoprolol m/z = 326 (grün). 
Mittels MS
n
-Techniken wurden die Ionen fragmentiert, um eine eindeutige 
Identifizierung der Substanzen zu gewährleisten, und mit Standards als Referenzprobe 
verglichen. In Abb. 4.3 ist Metoprolol als Beispiel dargestellt. 
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Abb. 4.3 MS/MS Spektrum zu den Ionen m/z = 268 nach chromatgraphischer 
Trennung der Rinderbachprobe (links) und Metoprolol (5 mg/L) in 
wässriger Lösung (rechts) 
Es wurden unter anderem die Fragmente m/z 250; 226; 218;191;159; 116 beobachtet, die 
den für Metoprolol in der Literatur beschriebenen Fragmenten entsprechen
75,165
. Es kann 
davon ausgegangen werden, dass Metoprolol in der untersuchten Wasserprobe vorhanden 
war. Analog wurde für die Identifizierung weitere Pharmazeutika vorgegangen. In 
Tabelle 4.1 sind weitere auf diese Weise im Rinderbach identifizierte Substanzen 
dargestellt. 
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In fast jeder Probe wurden die beiden β-Blocker Bisoprolol und Metoprolol, sowie das 
Antiepileptikum Carbamazepin gefunden. Sulfamethoxazol wurde nur im ersten Quartal 
2015 gefunden. In dieser Zeit herrschte deutschlandweit eine starke Grippewelle, was den 
Fund dieses Antibiotikumserklärt
166
. Deutlich weniger häufig gefunden wurden die 
Antibiotika Azithromycin, Ciprofloxacin, Clarithromycin und Doxycyclin, die 
Antiasthmatika Clenbuterol und Salbutamol, die Entzündungshemmer Ibuprofen und 
Ketoprofen, die β-Blocker Propranolol und Sotalol. Das Antidepressivum Tramadol 
wurde zwischen Mai und Dezember in jeder Gewässerprobe gefunden. Wechselnde An- 
bzw. Abwesenheit von Substanzen können auch wetterbedingte Hintergründe haben. 
Durch Regen wird die Konzentration der Substanzen im Oberflächenwasser erniedrigt. 
Bei Sonnenschein könnten die Substanzen bereits abgebaut werden. Diese 
Untersuchungen haben gezeigt, dass die Wasserproben Pharmazeutika enthalten und dass 
die angewendete Methode zum Nachweis der Substanzen in natürlichen Wässern 
geeignet ist.  
4.2 Allgemeine Versuche zur Photodegradation 
In diesem Kapitel werden Versuche durchgeführt, die für die Beurteilung der 
Abbauversuche relevant sind. Zunächst wurden die Extinktionskoeffizienten der 
einzelnen Antibiotika bei drei verschiedenen pH-Werten bestimmt, um daraus die 
Quanteneffizienzen mach Gleichung 2.30 bestimmen zu können.  
Für die Beschreibung der aufgenommenen Konzentrations-Zeit Kurven wurden 
verschiedene Modelle getestet. Welches Modell am besten zu den Konzentrations-Zeit 
Kurven passt, wird in Kap. 4.2.2 beschrieben. Um auszuschließen, dass ein Abbau ohne 
Bestrahlung erfolgt, wurden Dunkelversuche durchgeführt. In diesem Kapitel wird dazu 
ein Beispiel dargestellt.  
Die MHK-Bestimmung wurde ebenfalls für die in dieser Arbeit untersuchten Antibiotika 
durchgeführt, um die Wirksamkeit gegen in den Umweltkompartimenten vorhandene 
gram-positive und gram-negative Bakterien als Maß für mögliche Ökotoxizität 
abschätzen zu können. Diese MHK-Bestimmung dient als Vergleich für spätere 
Versuche, in dem die MHK-Werte während eines Abbauversuches bestimmt werden. 
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4.2.1 Zusammensetzung der untersuchten Makrolidantibiotika 
Das Verhältnis und die Art der in einer wässrigen Lösung von Erythromycin 
nachgewiesenen Spezies sind abhängig vom pH-Wert. Bei den pH Werten 3, 7 und 9 
konnten Erythromycin A und Erythromycin B mittels LC-ESI-Q-TOF-MS detektiert 
werden. Erythromycin F wurde nur bei pH 9 detektiert. Eine Erklärung hierfür ist die 
Anwesenheit von OH
-
-Ionen bei pH 9, die sich dann an Erythromycin A addieren 
können. Des Weiteren findet zweimal eine Dehydrierung von Erythromycin A an 
unterschiedlichen Stellen statt. Eine Übersicht über die vier verschiedenen Makrolid-
Mischungen ist in Tabelle 4.2 dargestellt. 
Tab. 4.2 Identifizierte Makrolide und Spezies in Lösung mit den m/z-Werten ihrer 
theoretischen und beobachteten quasimolekularen Ionen [M+H]
+
 und deren 
beobachteten Fragmente. 
Komponente Rt /min theoretisch  
[M+H]
+
 
beobachtet 
[M+H]
+
 
Fragmente  
Azi A 6.4 749.5158 749.5258 591.4215; 
375.2667 
Azi B 7.0 733.5209 733.5300 575.4329; 
367.2689 
Ery A 8.0 734.4685 734.4732 576.3794; 
558.3669 
Ery B 9.4 718.4736 718.4785 542.3717 
Ery F 7.0 750.4634 750.4727 591.4244; 
453.3453; 
375.2631 
Ery A-H2Oa 9.0 716.4580 716.4619 - 
Ery A-H2Ob 10.0 716.4580 716.4623 - 
SpiI 6.0 843.5213 843.5269 438.2800; 
422.2667; 
781.5456 
SpiIII 6.6 899.5475 899.5485 - 
Tyl A 8.7 916.5264 916.5374 742.4372; 
582.3637; 
336.2019 
Tyl B 8.0 772.4478 772.4559 598.3348; 
582.3637 
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4.2.2 Bestimmung der Extinktionskoeffizienten mittels UV/Vis-
Spektroskopie 
Die Aufnahme von UV/Vis-Spektren ist für diese Arbeit wichtig um zu sehen, wo die 
UV-Absorption einer spezifischen Verbindung maximal ist und um 
Extinktionskoeffizienten und damit Quanteneffizienzen bei den verschiedenen emittierten 
Wellenlängen der verwendeten Strahlungsquellen, zu bestimmen. Dies gibt einen 
Hinweis über den Erfolg einer photoinduzierten Degradation. Jedoch kann der Abbau 
auch auf radikalischen Reaktionen, wie die Reaktion mit OH-Radikalen, basieren. Die 
Bildung von OH-Radikalen ist ebenfalls photoinduziert, siehe Kap. 2.3.1. 
Extinktionskoeffizienten wurden bei 254 nm, 313 nm und 365 nm bestimmt, da diese 
Wellenlänge von beiden verwendeten UV-Lampen emittiert wurden. Die 
Makrolidantibiotika sind, wie schon erwähnt, Mischungen. Für die Berechnung der 
Extinktionskoeffizienten wurde die molare Masse der Hauptsubstanz verwendet, da bei 
einem Molekulargewicht von 730 Da geringfügige Abweichungen als vernachlässigbar 
angenommen wurden. Alle ermittelten Extinktionskoeffizienten sind in Tab. 4.3 
aufgeführt. 
Tab. 4.3 Extinktionskoeffizienten der Lösungen von 16 Antibiotika bei pH 3, 7 und 9, 
geordnet nach Antibiotikaklassen. 
Substanz pH 254 nm 
/L·mol
-1
·cm
-1
 
313 nm 
/L·mol
-1
·cm
-1
 
365 nm 
/L·mol
-1
·cm
-1
 
λ 
(εmax) 
/nm 
εmax 
/L·mol
-1
·cm
-1
 
Ciprofloxacin 3 11024 10705 2740 277 32051 
 7 10641 10450 2358 277 32115 
 9 16307 11175 1689 271 30406 
Enoxacin 3 9337 3741 1481 268 16155 
 7 13136 5704 874 264 15465 
 9 12313 5451 3399 264 15921 
Levofloxacin 3 11939 12272 3351 293 31117 
 7 12070 9782 2254 292 28641 
 9 14432 9684 2362 288 25362 
Lomefloxacin 3 11430 12000 2576 287 37624 
 7 10046 13119 2081 282 32548 
 9 11413 12000 1934 282 32181 
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Norfloxacin 3 11511 12234 1686 276 42828 
 7 7350 7803 1069 276 25970 
 9 10606 6974 270 271 22599 
Azithromycin
1
 3 21 14 - - - 
 7 14 7 - - - 
 9 14 7 - - - 
Erythromycin
2
 3 59 33 13 - - 
 7 46 26 13 - - 
 9 40 26 13 - - 
Spiramycin
3
 3 12983 3878 2698 232 280562 
 7 11055 2903 1898 232 264640 
 9 12688 3840 2671 232 278124 
Tylosin
4
 3 3512 6420 69 292 15983 
 7 3868 7373 - 292 18766 
 9 3926 7442 - 292 18559 
Sulfadiazin 3 15300 1885 100 263 19688 
 7 20272 1568 33 255 20339 
 9 23592 1201 33 254 23592 
Sulfamethazin 3 18086 5212 33 262 20503 
 7 18019 4713 22 262 19960 
 9 21590 1264 33 257 22122 
Sulfamethoxazol 3 9319 191 - 267 13722 
 7 14204 90 - 256 14184 
 9 13923 100 - 257 14374 
Sulfathiazol 3 15542 1827 30 284 19837 
 7 18030 873 132 284 20801 
 9 16639 1837 10 257 18273 
Doxycyclin 3 10577 7235 7271 271 13182 
 7 9235 7786 8009 274 11546 
 9 13271 4862 11920 263 13573 
Oxytetracyclin 3 10022 8715 10460 273 12242 
 7 12360 4659 12278 265 14453 
 9 11465 5838 12287 274 11584 
Tetracyclin 3 12464 12498 15627 356 16570 
 7 12275 12747 16159 356 16921 
 9 12644 8752 16467 365 16732 
1
molarer Extinktionskoeffizient der Gesamtabsorption von Azi A und Azi B 
2
molarer Extinktionskoeffizient der Gesamtabsorption von Ery A, Ery B, Ery A- H2Oa 
und Ery A - H2Ob 
3
molarer Extinktionskoeffizient der Gesamtabsorption von Spi I und Spi III 
4
molarer Extinktionskoeffizient der Gesamtabsorption von Tyl A und Tyl B 
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Bei der Betrachtung der Extinktionskoeffizienten der Makrolide fällt auf, dass 
Azithromycin und Erythromycin deutlich niedrigere Extinktionskoeffizienten besitzen als 
Spiramycin und Tylosin. Warum diese Eigenschaft interessant für 
Photodegradationsversuche im Hinblick auf deren Abbau und Produktentstehung ist, wird 
in Kapitel 4.4 diskutiert. 
Sulfonamide haben bei 365 nm und 313 nm im Vergleich zu Fluorchinolonen und 
Tetracyclinen ebenfalls eine sehr schwache UV-Absorption. Auch dies hatte einen 
Einfluss auf den photoinduzierten Abbau.  
Die Wellenlänge, bei der die maximale Extinktion beobachtet worden ist, variiert bei 
verschiedenen pH-Werten für eine Substanz. Dies lässt sich auf pH-abhängige 
Ladungsverschiebung zurückführen. Zum Beispiel ändert sich die Ladung von 
Ciprofloxacin durch pH-abhängige Protonierung und Deprotonierung, siehe Abb. 4.4. 
 
Abb. 4.4 Einfluss des pH-Wertes auf die Protonierung und Deprotonierung von 
Ciprofloxacin, in Anlehnung an Salma et al.
167
. 
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An dem Beispiel wird, deutlich, dass die Photodegradation bei verschiedenen pH-Werten 
untersucht werden muss, da es zu Tautomerien kommen kann und Einfluss auf den 
Abbau erwartet wird.  
4.2.3 Beschreibung der Kinetik unter Verwendung des Curve-Fitting 
Tool 
Mit Hilfe des Curve-Fitting Tool von MatLab wurden die Konzentrations-Zeit Verläufe 
der Abbauprodukte bzw. Zwischenprodukte gefittet. Nach Gleichung 2.18 und Gleichung 
2.19 wird die Hauptsubstanz abgebaut, ein Zwischenprodukt entsteht, woraus wieder 
neue Produkte entstehen können usw. Praktisch konnten die Degradation der 
Primärsubstanz nach dem Modell einer Reaktion 1. Ordnung, die Intermediate nach einer 
Folge- oder einer Folge-Folgereaktion 1. Ordnung beschrieben werden
136
.  
Um die Güte einer mathematischen Funktion, d. h. eines Fits, zu beurteilen, wurden die 
mittlere quadratische Abweichung, RMSE, und das Bestimmtheitsmaß R
2
 herangezogen. 
Ein Beispiel für zwei verschiedene Kurvenanpassungen ist in Abb. 4.2.2.1 dargestellt. 
 
Abb. 4.5 Konzentrations-Zeit Kurven des Photodegradationsprodukts mit m/z = 352, 
das aus 20 mg/L Tylosin, gelöst in MilliQ-Wasser, bei pH 7 durch UVC-
Bestrahlung entstand. Links wurde das Produkt nach einer Folgereaktion 
(Gleichung 2.22) gefittet und rechts nach Folge-Folge-Reaktion (Gleichung 
2.24). Die Anpassungen lieferten folgende Qualitätsparameter: R
2
 = 0.9431, 
RMSE = 1.16e+05 (links) und R
2
 = 0.9904, RMSE = 4.98e+04 (rechts). 
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Wie in Abb. 4.5 zu erkennen ist, beschreibt das Modell, das für die Beschreibung der 
Konzentrations-Zeit Kurve im rechten Teil der Abbildung verwendet wurde, die 
Messdaten besser. Somit folgt aus dem besseren Fit, dass es sich hier um eine Folge-
Folge-Reaktion handelt.  
In einigen der durchgeführten Versuche ließ sich der Abbau des Zwischenprodukts nicht 
bis zur vollständigen Abnahme verfolgen, so dass die zweite bzw. dritte 
Geschwindigkeitskonstante einer Folge- bzw. Folge-Folge-Reaktion nicht bestimmbar 
waren. In diesen Fällen lieferte ein Fit entweder keine sinnvollen Werte oder eine zu 
schlechte Güte, so dass die Werte im Weiteren nicht berichtet wurden. 
4.2.4 Dunkelversuch als Kontrollversuch 
Um die Validität der Bestimmung der kinetischen Parameter zu prüfen, wurde das 
Verhalten der Wirkstoffe mit und ohne UV-Bestrahlung untersucht. Dabei sollte geprüft 
werden, ob und inwieweit Degradation ohne UV-Exposition berücksichtigt werden 
müsste. Als Beispiel wird Ciprofloxacin vorgestellt. Bis zu 3.5 min wurde eine Probe von 
20 mg/L im Reaktor mit UVC-Licht bestrahlt und alle halbe Minute eine Probe von 2 mL 
entnommen. Anschließend wurde die Lampe von 3.5 min bis 8 min ausgestellt. Weiterhin 
wurde alle halbe Minute eine Probe zur Analyse entnommen. Zum Schluss wurde wieder 
bestrahlt und Proben alle halbe Minuten bis zu einer Gesamtdauer von 15 min 
entnommen. Anschließend wurden die Proben mit Hilfe von HPLC-ESI-IT-MS 
untersucht. Die Resultate sind in Abb. 4.6 dargestellt. 
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Abb. 4.6 Verlauf der Konzentrations-Zeit Kurve von Ciprofloxacin bei einem Hell-
Dunkel-Versuch in Phasen mit (links), ohne (mitte) und mit (rechts) 
Bestrahlung 
Wie in Abbildung 4.6 zu erkennen ist, fand kein Abbau ohne UVC-Bestrahlung statt. 
Diese Eigenschaft wurde auch für die anderen Substanzen beobachtet. Jedoch wurde eine 
pH-abhängige Degradation bei den Makroliden beobachtet. Die Degradationsprodukte 
befanden sich schon in der Stammlösung, so dass Makrolide während des 
Lösungsvorgangs degradieren. Hierbei wurde allerdings nur ein sehr langsamer Abbau 
beobachtet, so dass noch nach einer Woche die Makrolide zu 90% in der Lösung 
vorhanden waren, wenn sie keiner UV-Bestrahlung ausgesetzt waren. Unter UV-
Bestrahlung fand ein deutlich schnellerer Abbau statt, siehe Kap. 4.4. 
4.2.5 Bestimmung der MHKs 
Für eine Bestimmung der Wirksamkeit gegen gram-positive und gram-negative Bakterien 
wurden die MHK der hier verwendeten Antibiotika gegen Pseudomonas fluorescens und 
Bacillus subtilis bestimmt, siehe Tab. 4.4. Diese Werte wurden auch zur Abschätzung der 
Ökotoxizität verwendet.  
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Tab. 4.4 MHK-Werte der untersuchten Antibiotika gegen die Mikroorganismen Ps. 
fluorescens und B. subtilis im Vergleich zu den in der Literatur gefundenen 
Werten 
Wirkstoff B. 
subtilis 
/µg·mL
-1
 
E. coli 
/µg·mL
-1
 
Ps. 
aeruginosa 
/µg·mL
-1
 
Ps. 
fluorescens 
/µg·mL
-1
 
S. aureus 
/µg·mL
-1
 
Referenz 
Ciprofloxacin 0.02 0.13 1.00  0.50 
168,169
 
 0.12 0.01 0.25  0.15 
170,171
 
  0.02 0.25  0.12 - 
0.50 
172
 
  0.12 - 
0.24 
  7.68 
173
 
   0.12  0.50 
174
 
 <0.10   <0.10  Diese 
Studie 
Enoxacin 0.13 0.25 4.00  1.00 
168,169
 
 1.00 1.00   1.00 
175
 
  0.25 1.00  0.50 
172
 
 0.22   0.54  Diese 
Studie 
Levofloxacin 3.12 3.12 3.12  3.12 
176
 
 1.52 1.52 1.52  1.52 
177
 
 0.78     
178
 
  1.90 0.39  0.39 
175
 
  0.03 0.50  0.12 
174
 
  0.03 0.50  0.12 - 
0.25 
172
 
  0.06 - 
0.12 
  0.48 
173
 
 <0.10   0.20  Diese 
Studie 
Lomefloxacin     0.50 
172
 
 0.17   0.92  Diese 
Studie 
Norfloxacin 0.06 0.25 4.00  1.00 
168,169
 
  0.06 0.50  1.00 
174
 
  0.06 1.00  0.25 - 
1.00 
172
 
 0.39   0.42  Diese 
Studie 
Azithromycin     0.12 
172
 
     0.50 
174
 
     0.25 
179
 
 5.90   49.48  Diese 
Studie 
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Erythromycin 1 ± 1    0.19 
180
 
  128 64   
181
 
  >100   0.06 
179
 
     0-25 
182
 
     0.12 - 0.5 
172
 
     0.25 
174
 
     1.95 
183
 
     2 ± 1 
184
 
 0.21
a
   96.90  Diese 
Studie 
Spiramycin  120    
185
 
   0   
184
 
     22 
182
 
 7.03   177.75  Diese 
Studie 
Tylosin 1.26   160.80  Diese 
Studie 
Sulfamethazin     > 512 
186
 
 98.01     Diese 
Studie 
Sulfadiazin     > 512 
186
 
 104.50   102.50  Diese 
Studie 
Sulfamethoxazol 6 >100   25 
187
 
 6.40   48.51  Diese 
Studie 
Sulfadiazol     > 512 
186
 
  16   16 
174
 
 24.26   25.43  Diese 
Studie 
Doxycyclin  64 16   
181
 
  2   0.12 
174
 
 0.18   0.71  Diese 
Studie 
Oxytetracyclin 5.56   1.51  Diese 
Studie 
Tetracylin  64 16   
181
 
  2   0.50 
174
 
  1.6   0.9 
179
 
  1-2 32  0.06 - 
0.50 
172
 
  7.8 16   
188
 
     ≤1 
182
 
     3.9 
183
 
 2.77   0.64  Diese 
Studie 
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Tabelle 4.4 zeigt, dass eine antimikrobielle Wirkung bei den hier untersuchten 
Fluorchinolonen größtenteils unter 1 µg·mL
-1
 vorliegt. Dies liegt oberhalb der 
gefundenen Konzentrationen in Gewässern. Dennoch können Gefahren für die Umwelt 
auftreten, wie zum Beispiel Resistenzen der Bakterien, aber auch die regelmäßige 
Einnahme der Antibiotika kann zur Verweiblichung der in den Gewässern lebenden 
Fische führen
6–11
. Die ermittelten MHK-Werte für die Fluorchinolone lagen sowohl bei 
Ps. fluorescens als auch bei B. subtilis unter 1 µg·mL
-1
. Dies stimmt gut mit den 
Literaturwerten für andere gram-positive und gram-negative Mikroorganismen überein.  
Makrolide sind gegen gram-positive und gram-negative Bakterien wirksam
156
. Zu 
Tylosin konnten keine Literaturwerte gefunden werden und bei Azithromycin nur ein 
Wert. Erythromycin wurde bereits ausführlich gegen die Wirksamkeit von Bakterien 
untersucht. Hierbei zeigten sich Unterschiede zwischen gram-positiven und gram-
negativen Bakterien. Bei den gram-negativen Bakterien konnte allgemein eine niedrigere 
Hemmkonzentration erreicht werden, als bei den gram-positiven Bakterien. Demnach 
wirken Makrolide besser gegen gram-negative Bakterien als gegen gram-positive 
Bakterien. Für Makrolide wurden deutlich höhere MHK-Werte und damit schwächere 
Wirksamkeit im Vergleich zu Fluorchinolonen gefunden. Gegen Ps. fluorescens wurden 
Werte zwischen 48 µg·mL
-1
 bis 178 µg·mL
-1
 bestimmt und somit die relative 
Unwirksamkeit von Makroliden gegenüber gram-negativen Bakterien bestätigt. Gegen 
gram-positive Bakterien erwiesen sich Makrolide jedoch wie erwartet wirksam.  
Bei den Sulfonamiden konnte, trotz der langen Anwendungsdauer im klinischen Bereich 
unerwartet, im Vergleich zu den anderen Antibiotikaklassen, sehr wenig zugängliche 
Literatur gefunden werden. Dies liegt unter anderem daran, dass die Wirkung der 
Sulfonamide gegen Mikroorganismen bei Konzentrationen über 500 mg/L auftreten 
kann
186
. Somit ist eine höhere Dosierung dieser Sulfonamide erforderlich. Für 
Sulfamethoxazol wurde eine MHK von 6.4 µg
.
mL
-1 
gegen B. subtilis ermittelt. Dieser 
Wert stimmt genau mit dem auf der Studie von Argyropoulou et al. überein
187
. Allgemein 
konnten hier relativ hohe Hemmkonzentrationen beobachtet werden. Im Vergleich zu den 
Fluorchinolonen wirken Sulfonamide also nur relativ schwach gegen die untersuchten 
Bakterienstämme. 
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Das am häufigsten gegen Mikroorganismen getestete Tetracyclin ist Tetracyclin selbst. 
Zu Oxytetracylin konnten keine Werte gefunden werden. Die MHK-Werte für die 
Tetracycline lagen etwas höher als die der Fluorchinolone, dennoch niedriger als die der 
Sulfonamide und Makrolide. Die gefundenen Werte zeigen eine gute Übereinstimmung 
mit den Literaturwerten gegen andere gram-positive und gram-negative 
Mikroorganismen. 
Die untersuchten Antibiotika lassen sich von wirksam bis unwirksam auflisten: 
Fluorchinolone, Tetracycline, Makrolide und Sulfonamide. 
4.3 Fluorchinolone 
Bei den Fluorchinolonen wurden zunächst UV-Vis Spektren aufgenommen, um die UV-
Aktivität der einzelnen Fluorchinolone abschätzen zu können. Abbildung 4.7 zeigt die 
daraus resultierenden Extinktionskoeffizienten, sowie die Emissionsspektren der beiden 
UV-Lampen in Abhängigkeit von der Wellenlänge. 
 
Abb. 4.7 Dispersion der Extinktionskoeffizienten von Ciprofloxacin (türkis), Enoxacin 
(orange), Levofloxacin (lila), Lomefloxacin (grün) und Norfloxacin (hellblau) 
in wässriger Lösung bei pH 3-4 im Vergleich zu den Emissionsspektren von 
UVA- (blau) und UVC-Lampe (rot). 
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Alle untersuchten Fluorchinolone zeigen eine signifikante Extinktion bei 254 nm, 313nm 
und 365 nm. Somit können die Fluorchinolone sowohl UVA-, als auch UVC-Strahlen 
absorbieren. Eine UV-Aktivität und damit photoinduzierte Reaktionen werden erwartet. 
4.3.1 Photoinduzierte Abbauversuche und ökotoxikologische 
Untersuchungen der Abbauversuche 
Für diese Versuchsreihe wurden die Substanzen 30 min mit beiden Lampen in neutraler 
Lösung bestrahlt. Der Abbau der Fluorchinolone konnte nach Kinetik 1. Ordnung gefittet 
werden. Die ermittelten Kurven sind in Abb. 4.8 dargestellt.  
 
Abb. 4.8 Normierte Konzentrations-Zeit Kurven von Ciprofloxacin (rot), Enoxacin 
(blau), Levofloxacin (grün), Lomefloxacin (lila) und Norfloxacin (orange) 
unter UVA- (links) und UVC-Bestrahlung (rechts) nach 30 min Bestrahlung 
Bestrahlung im UVA-Bereich bewirkte einen langsameren Abbau der fünf 
Fluorchinolone als UVC-Bestrahlung. Bei UVC-Bestrahlung können zusätzlich OH-
Radikale entstehen, siehe Gleichung 2.1, die den Abbau beschleunigen. Unter den 
Fluorchinolonen konnte der schnellste Abbau bei Lomefloxacin beobachtet werden, 
gefolgt von Enoxacin. Am langsamsten wurde Levofloxacin abgebaut. 
Der Betrachtung der Quanteneffizienz für die Degradationsexperimente soll nun ein 
detailliertes Bild liefern. Hierzu wurden die Quanteneffizienzen für die Wellenlängen 
254, 313 und 365 nm bestimmt, siehe Tab. 4.5. 
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Tab. 4.5 Ermittelte Quanteneffizienz, Geschwindigkeitskonstanten und Halbwertszeit 
der Fluorchinolone unter UVA- und UVC-Bestrahlung 
Fluorchinolon Bestrahlungs-
quelle 
c
0
 
/mg/L 
k
1
 
/min
-1
 
t
1/2
 
/min 
Φ
254nm
 Φ
313nm
 Φ
365nm
 
Ciprofloxacin UVA 9.9 0.19 3.65 - 1.50E-01 6.50E-02 
 UVC 10.2 0.57 1.22 1.50E-02 1.31E-01 3.86E-01 
Enoxacin UVA 10.5 0.55 1.26 - 7.94E-01 5.08E-01 
 UVC 10.4 0.72 0.96 1.54E-02 3.02E-01 1.32E+00 
Levofloxacin UVA 12.0 0.05 13.86 - 4.21E-02 1.79E-02 
 UVC 12.0 0.38 1.82 8.83E-03 9.29E-02 2.70E-01 
Lomefloxacin UVA 19.9 0.82 0.85 - 5.15E-01 3.18E-01 
 UVC 20.0 0.80 0.87 2.23E-02 1.46E-01 6.15E-01 
Norfloxacin UVA 10.4 0.16 4.33 - 1.69E-01 1.21E-01 
 UVC 10.4 0.69 1.00 2.63E-02 2.12E-01 1.03E+00 
 
Dadurch, dass die UVA-Lampe keine Strahlung bei 254 nm emittierte, konnte für diese 
Wellenlänge keine Quanteneffizienz ermittelt werden. Die Quanteneffizienzen bei UVC-
Bestrahlung zeigen, dass diese bei Levofloxacin geringer waren als bei den anderen 
Fluorchinolonen. Bei Lome- und Norfloxacin lag die Quanteneffizienz am höchsten. Bei 
der Wellenlänge 313 nm konnten Unterschiede zwischen UVA- und UVC-Bestrahlung 
beobachtet werden. Aus den ermittelten Geschwindigkeitskonstanten lässt sich schließen, 
dass der Abbau mit UVC-Bestrahlung schneller verlief als der Abbau unter UVA-
Bestrahlung. Betrachtet man jedoch die Quanteneffizienzen bei 313 nm, so lässt sich 
erkennen, dass diese bei UVA-Bestrahlung bei den meisten Fluorchinolone höher waren. 
Daraus lässt sich schließen, dass der Abbau mit der UVA-Bestrahlung bei 313 nm 
effektiver ist als bei UVC-Bestrahlung. Bei 365 nm wurde das Gegenteil beobachtet. Hier 
konnten auch Werte bei UVC-Bestrahlung über 1 ermittelt werden. Dies könnte auf einen 
zusätzlichen Abbaumechanismus hinweisen. Allgemein lässt sich sagen, dass UVC-
Bestrahlung zu einem schnelleren Abbau führt. UVA-Bestrahlung zeigt eine besserer 
Quanteneffizienz, das heißt die eingestrahlte Energie wird bei UVA-Bestrahlung besser 
genutzt. 
Bei den Abbauversuchen konnten Photodegradationsprodukte identifiziert werden. Sie 
sind in der Tabelle 4.6 dargestellt sind.  
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Tab. 4.6 Mittels MS
n
 identifizierte Wirkstoffe und deren Photodegradanten, die 
durch UVA- bzw. UVC-Bestrahlung bei pH 6-7 entstanden sind. Die 
Analysen erfolgten mittels HPLC-ESI-IT-MS. 
Bestrahlungs-
quelle 
Ausgangssubstanz Photodegradant 
MS 
 [M+H]
+
 
MS
2
 
[M+H]
+
 
MS
3
 
[M+H]
+
  
MS 
[M+H]
+
 
UVA Ciprofloxacin 332  288 268; 245 
 Enoxacin 321  303 283; 232 
   323 305 287; 305 
 Levofloxacin 362  318 261 
 Lomefloxacin 352  308 265; 288 
   308 - - 
   332 288 268; 245 
   350 - - 
 Norfloxacin 320  276 256; 233 
   318 - - 
UVC Ciprofloxacin 332  288 268; 245 
   330 - - 
 Enoxacin 321  303 283; 232 
   319 - - 
   323 305 287; 305 
 Levofloxacin 362  318 261 
 Lomefloxacin 352  308 265; 288 
   308 - - 
   332 288 268; 245 
   350 - - 
 Norfloxacin 320  276 256; 233 
   318 - - 
 
Bei Levofloxacin konnten keine Produkte identifiziert werden. Für die Fluorchinolone 
Enoxacin, Lomefloxacin und Norfloxacin wurden Produkte bei UVA- und UVC-
Bestrahlung beobachtet, für Ciprofloxacin dagegen nur bei UVC-Bestrahlung. Die 
Strukturen sind im Anhang A dargestellt. Die Konzentrations-Zeit Kurven zu den 
gefundenen Photodegradanten wurden nach den Modellen der Folge-Reaktion, Gleichung 
2.22 gefittet. Dies ist am Beispiel von Lomefloxacin in Abb. 4.9 dargestellt. 
  4 Ergebnisse und Diskussion  
 
Seite | 71  
 
 
Abb. 4.9 Konzentrations-Zeit Kurven von Lomefloxacin (blau) und dessen 
Photodegradanten mit m/z = 308 (grün), 332 (rot) und 350 (lila) erhalten 
durch. UVA-Bestrahlung (links) und UVC-Bestrahlung (rechts) bei pH 6-7. 
Dargestellt ist außerdem jeweils eine Vergrößerung im Diagramm integriert. 
Auffällig bei den Kurvenverläufen der Photodegradanten ist, dass durch UVC-
Bestrahlung die Produkte nach 15 min vollständig eliminiert wurden, bei UVA-
Bestrahlung konnte nur das Degradationsprodukt 308 innerhalb dieser Zeit eliminiert 
werden, wobei die anderen beiden Photodegradanten selbst nach 30 min Bestrahlung 
nicht aus dem Wasser entfernt werden konnten. Diese Tatsache wird auch durch die 
Geschwindigkeitskonstanten widergespiegelt, siehe Tab. 4.7. Einige Produkte konnten 
aufgrund schlechten Signal-Rausch-Verhältnisses bei der Detektion nicht kinetisch 
analysiert werden. Sie wurden in dieser Tabelle nicht mit aufgeführt.  
Tab. 4.7 Ermittelte Geschwindigkeitskonstanten und Halbwertszeiten der 
Photodegradanten 
Bestrahlungsquelle Produkt k1 /min
-1 t1/2 min k2 / min
-1 t1/2 /min 
UVA Lom332 0.04 17.88 0.44 1.58 
 Lom350 0.04 15.76 0.62 1.12 
UVC Eno319 0.74 0.93 1.60 0.43 
 Lom308 0.84 0.82 1.44 0.48 
 Lom332 0.27 2.51 1.74 0.40 
 Lom350 0.30 2.30 2.92 0.24 
 Nor318 0.77 0.90 1.01 0.69 
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Als Folge von UVA-Bestrahlung wurde ein langsamer Aufbau der Photodegradanten 
bzw. eine niedrigere Geschwindigkeitskonstante bestimmt. Auch der Abbau der 
Zwischenprodukte erfolgt bei UVA-Bestrahlung langsamer als unter UVC-Bestrahlung. 
Die Geschwindigkeit der Photodegradation insgesamt vervierfachte sich durch die 
Anwendung einer UVC-Lampe. 
Interessant ist nun, ob die entstandenen Produkte höhere Wirksamkeit besitzen und daher 
gegebenenfalls eine höhere Ökotoxizität aufweisen. Dies wurde anhand der MHK-Werte 
verschiedener Proben, die nach einer bestimmten Bestrahlungsdauer untersucht wurden, 
ermittelt, siehe Tab. 4.8. 
Tab. 4.8 Ermittelte MHK-Werte von Ciprofloxacin, Enoxacin, Levofloxacin, 
Lomefloxacin und Norfloxacin gegen Ps. fluorescens und B. subtilis in 
Abhängigkeit von der UVA- und UVC-Bestrahlungszeit 
Substanz Bestrahlungs-
zeit /min 
Ps. 
fluorescens 
/µg·mL-1 
B.  
subtilis 
/µg·mL-1 
Ps. 
fluorescens 
/µg·mL-1 
B.  
subtilis 
/µg·mL-1 
  UVA-Bestrahlung UVC-Bestrahlung 
Ciprofloxacin 0 0.15 0.08 0.16 0.08 
 1 0.15 0.08 0.16 0.16 
 2.5 0.15 0.15 0.64 0.64 
 3.5 0.31 0.15 0.64 0.64 
 5 0.31 0.31 >0.64 >0.64 
 7 0.62 0.31 >0.64 >0.64 
 30 >0.62 >0.62 >0.64 >0.64 
Enoxacin 0 0.64 0.64 0.64 0.32 
 1 0.64 0.64 1.27 1.27 
 2.5 1.29 1.29 2.55 2.55 
 3.5 2.57 2.57 5.10 2.55 
 5 2.57 2.57 5.10 >2.55 
 7 5.15 >2.57 >5.10 >2.55 
 30 >5.15 >2.57 >5.10 >2.55 
Levofloxacin 0 0.37 <0.05 0.37 <0.05 
 1 0.37 <0.05 0.37 0.09 
 2.5 0.37 0.09 0.74 0.09 
 3.5 0.37 0.09 0.74 0.09 
 5 0.37 0.09 >0.74 0.37 
 7 0.37 0.09 >0.74 0.74 
 30 0.74 0.18 >0.74 >0.74 
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Lomefloxacin 0 <0.55 0.28 <0.55 0.28 
 1 <0.55 0.28 1.11 0.55 
 2.5 1.10 0.55 4.44 2.22 
 3.5 2.21 1.10 8.88 >2.22 
 5 4.42 2.21 >8.88 >2.22 
 7 8.83 >2.21 >8.88 >2.22 
 30 >8.83 >2.21 >8.88 >2.22 
Norfloxacin 0 0.65 0.65 0.65 0.65 
 1 0.65 0.65 1.30 0.65 
 2.5 0.65 0.65 2.60 2.60 
 3.5 0.65 0.65 5.20 5.20 
 5 1.30 1.30 >5.20 >5.20 
 7 1.30 1.30 >5.20 >5.20 
 30 >5.20 >5.20 >5.20 >5.20 
 
Bei allen durchgeführten Versuchen stieg der MHK-Wert, je länger die Lösung des 
Fluorchinolons bestrahlt wurde. Das bedeutet, je länger die Bestrahlung, desto geringer 
die Wirksamkeit gegen die beiden Mikroorganismenstämme. Die entstandenen 
Photodegradanten, die sich ebenfalls in der Lösung bildeten, hatten auf den MHK-Wert 
keinen erkennbaren Einfluss. Somit kann davon ausgegangen werden, dass keine oder 
eine gegenüber dem Ausgangswirkstoff geringere Wirksamkeit der Produkte bestand. 
Interessant ist der Aktivitätsunterschied bei Verwendung verschiedener 
Strahlungsbereiche. Durch die UVC-Bestrahlung konnte ein schnellerer Anstieg 
beobachtet werden als bei UVA-Bestrahlung. Diese Tatsache spiegelt die vorherige 
Analyse wieder. Dort verlief der Abbau der Substanz ebenfalls bei UVC-Bestrahlung 
schneller. Somit wurde die Wirksamkeit, die von der Ausgangssubstanz ausging, 
gegenüber den beiden Mikroorganismen schneller erniedrigt. 
Fluorchinolone sind gegen gram-positive und gram-negative Organismen wirksam. Dies 
lässt sich ebenfalls aus dieser Versuchsreihe wiedererkennen.  
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4.3.2 Visualisierung der Einflussfaktoren auf die ermittelten 
Geschwindigkeitskonstanten 
In diesem Kapitell wird die Möglichkeit zur Anwendung eines multivariaten Verfahrens, 
der Hauptkomponentenanalyse (PCA), zur Visualisierung der Einflussfaktoren auf die 
ermittelten Geschwindigkeitskonstanten demonstriert. Die fünf Fluorchinolone dieser 
Arbeit wurden bei pH 3-4, pH 6-7 und pH 8-9 für 10 min mit UV-Licht bestrahlt. Der 
Einfluss von TiO2-Zugabe und UVA-Bestrahlung wurde beobachtet. Dazu wurde die 
photoaktivere Modifikation von TiO2 P25 eingesetzt. Die eingesetzten TiO2-
Konzentrationen betrugen 50 mg/L und 100 mg/L mit einem Kontrollversuch in 
Abwesenheit von TiO2. Pro Wirkstoff wurden daher 9 Geschwindigkeitskonstanten 
erhalten. Die erhaltenen Geschwindigkeitskonstanten sind in Tab. 4.9 aufgelistet. 
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Da sich Hydroxylradikale aus H2O2 nur durch UVC-Strahlung bilden, wurde zur 
Untersuchung des Einflusses von H2O2-Zugabe die UVC-Lampe verwendet. Dazu wurde 
die H2O2-Konzentration bei den drei pH-Werten variiert; einmal ohne H2O2-Zugabe, 
dann mit 10 mg/L H2O2 und mit 30 mg/L H2O2. Die aus den Degradationsversuchen 
erhaltenen Geschwindigkeitskonstanten und die damit verbundenen Halbwertszeiten sind 
in Tab. 4.10 dargestellt.  
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Auch hier wurden 9 Geschwindigkeitskonstanten pro Fluorchinolon erhalten. Um Trends 
und systematisches Verhalten leichter zu erkennen, wurde eine 
Hauptkomponentenanalyse durchgeführt. Das Ergebnis der PCA-Untersuchungen auf 
Basis der Datenmatrices mit den in Tab. 4.10 aufgeführten Geschwindigkeitskonstanten 
der fünf Fluorchinolone bei der Photodegradation, ist in Abb. 4.10 dargestellt. 
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Abb. 4.10 Klassifizierung der Geschwindigkeitskonstanten k der fünf Fluorchinolone 
mittels PCA. Der Einfluss der H2O2-Konzentration ist im Einschub oben 
rechts dargestellt. Die H2O2-Konzentrationen betragen 0 mg/L (blau), 10 
mg/L (rot) und 30 mg/L (grün); bei pH 3-4 (Punkte), pH 6-7 (Quadrate) und 
pH 8-9 (Dreiecke). Analyse erfolgte mit MatLab 2015b. 
Die erste Hauptkomponente (PC1) in Abb. 4.10 repräsentiert hauptsächlich die 
Abbaugeschwindigkeit. Auffällig bei der PCA ist, dass vier Fluorchinolone im negativen 
Bereich von PC1 liegen und Lomefloxacin im positiven liegt. Bei Lomefloxacin wurde 
allgemein eine höhere Abbaugeschwindigkeit vorgefunden. Es ist bekannt, dass OH-
Radikale, die beim Photoabbau von Wasser oder durch Zugabe von H2O2 entstehen, 
bevorzugt das Fluoratom substituieren
65,189
. Lomefloxacin besitzt im Vergleich zu den 
anderen vier Fluorchinolonen zwei Fluoratome, so dass die Wahrscheinlichkeit des 
Abbaus wird im Vergleich der anderen Fluorchinolonen. Im positiven Bereich der PC2 
befinden sich Ciprofloxacin und Enoxacin, im negativen Bereich Norfloxacin und 
Levofloxaicn. Aufgrund der Ähnlichkeit der Strukturen von Ciprofloxacin und Enoxacin 
könnte ein ähnliches Verhalten bzgl. der Abbaugeschwindigkeiten vorliegen. Daher 
wurden sie zusammen geclustert. PC2 trennt die Geschwindigkeiten des photoinduzierten 
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Abbaus anhand der Strukturmerkmale. Da die Werte von 4 der Fluorchinolone ähnlich 
sind, wurde die zweite Datenmatrix, in dem der Einfluss der H2O2-Zugabe und pH-Werte, 
ebenfalls mittels PCA analysiert, siehe Abb. 4.9 oben rechts. Entlang der zweiten 
Hauptkomponente ist die Trennung nach der H2O2-Konzentration in der Lösung zu 
erkennen. Die höheren H2O2-Konzentrationen befinden sich im oberen Teil, die 
niedrigeren Konzentrationen im unteren Teil. Entlang der ersten Hauptkomponenten lässt 
sich keinen Trend erkennen. Der pH-Wert hat auch keinen Einfluss auf die 
photoinduzierte Degradation. Da hier lediglich die Geschwindigkeitskonstanten der 
einzelnen Abbauversuche bei verschiedenen Bedingungen einen Einfluss auf die PCA 
haben, wurden demnach die höchsten Geschwindigkeiten bei höherer H2O2-
Konzentration beobachtet. Wie in diesem Beispiel gezeigt, kann mit Hilfe der PCA die 
Analyse der Geschwindigkeitskonstanten visuell dargestellt werden. Die 
Matrixreduzierung ermöglicht einfache Zusammenhänge besser darzustellen. Gerade für 
noch komplexere Datenmatrices ermöglicht die PCA einfache Darstellungswege. 
Ähnlich wurde auch bei der PCA mit Geschwindigkeitskonstanten, die aus den UVA-
Bestrahlungsversuchen und Zugabe von TiO2 bestimmt wurden, vorgegangen. Die 
resultierenden Ergebnisse sind in Abb. 4.11 dargestellt. 
 
Abb. 4.11 PCA mit den Geschwindigkeitskonstanten der Fluorchinolone aus den 
Abbauversuchen unter UVA-Bestrahlung mit TiO2-Zugabe (links) 
Ciprofloxacin (rot), Enoxacin (grün), Levofloxacin (blau), Lomefloxacin 
(hellblau) und Norfloxacin (orange), farbig codiert nach der TiO2-Zugabe 
(mitte) von 0 mg/L (rot), 50 mg/L (blau) und 100 mg/L (grün) bzw. (rechts) 
farbig codiert nach pH-Wert 3-4 (rot), 6-7 (grün) und 8-9 (blau). Berechnet 
mit Hilfe der Eigenvector Toolbox  
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Bei der PCA-Analyse der Versuche mit UVA-Bestrahlung und TiO2 wurden bis auf 
Lomefloxacin erneut alle Fluorchinolone zusammen geclustert. In Anwesenheit von TiO2 
werden Radikale gebildet, die auch hier wieder die Fluoratome substituieren können, was 
zu einer Beschleunigung des Abbaus führt. Die anderen Fluorchinolone zeigen ähnliches 
Abbauverhalten und liegen daher auf beiden Hauptachsen eng zusammen. Um nun den 
Einfluss von TiO2 zu beurteilen, wurde die Geschwindigkeitskonstantenmatrix invertiert 
und hieraus auch mittels PCA durchgeführt, siehe Abb. 4.11 mitte. Hierbei zeigten sich 
keine Auffälligkeiten und ein Trend war nicht ersichtlich. Klassifiziert man diese 
Datenmatrix nicht nach der Konzentration von TiO2 sondern nach pH-Werten, so lässt 
sich doch ein Trend erkennen, siehe Abb. 4.11 rechts. Die zweite Hauptkomponente 
(PC2) repräsentiert die Geschwindigkeit der Degradation. Von oben nach unten nimmt 
die Geschwindigkeit zu. Bei pH 8-9 erfolgt demnach der schnellste Abbau durch UVA-
Bestrahlung und TiO2-Zugabe. Dies könnte daran liegen, dass die im Basischen 
vorliegende Struktur der Fluorchinolone den Abbau im Sinne einer Beschleunigung 
begünstigt.  
Auch bei dieser PCA zeigte sich, dass sich mittels multivariater Verfahren 
Zusammenhänge besser darstellen und erklären lassen. Für größere Datenmatrizes bieten 
sich für eine Vereinfachung der Auswertung multivariate Verfahren an. 
4.3.3 Vergleich der Abbaugeschwindigkeiten bei UVA- und UVC-
Bestrahlung 
Detaillierte Beobachtungen der Abbaugeschwindigkeiten wurden bei Enoxacin, 
Levofloxacin und Lomefloxacin durchgeführt. Die ermittelten 
Geschwindigkeitskonstanten, Halbwertszeiten und Quanteneffizienzen bei drei 
verschiedenen Wellenlängen, sind in Tab. 4.11 dargestellt. 
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Tab. 4.11 Vergleich der Geschwindigkeitskonstanten, deren Halbwertszeiten und 
Quanteneffizienten bei den Wellenlängen 254 nm, 313 nm und 365 nm 
Bestrahl-
ungsquelle 
Substanz pH k1 /min t1/2 /min
-1
 Φ254 nm Φ313 nm Φ365 nm 
UVA Enoxacin 3-4 0.01 69.31 - 1.9E-02 4.7E-03 
  6-7 0.39 1.78 - 4.9E-01 3.1E-01 
  8-9 0.70 0.99 - 9.2E-01 1.4E-01 
 Levofloxaicn 3-4 0.01 89.38 - 4.5E-03 1.6E-03 
  6-7 0.06 10.86 - 4.7E-02 2.0E-02 
  8-9 0.06 10.72 - 4.8E-02 1.9E-02 
 Lomefloxacin 3-4 0.96 0.72 - 6.3E-01 2.9E-01 
  6-7 1.22 0.57 - 7.3E-01 4.5E-01 
  8-9 1.99 0.35 - 1.3E+00 7.9E-01 
UVC Enoxacin 3-4 0.20 3.53 6.0E-03 1.3E-01 2.2E-01 
  6-7 0.23 3.01 4.9E-03 9.6E-02 4.2E-01 
  8-9 0.42 1.65 9.6E-03 1.8E-01 2.0E-01 
 Levofloxaicn 3-4 0.29 2.41 6.8E-03 5.7E-02 1.4E-01 
  6-7 0.18 3.82 4.2E-03 4.4E-02 1.3E-01 
  8-9 0.21 3.26 4.1E-03 5.2E-02 1.4E-01 
 Lomefloxacin 3-4 0.57 1.21 1.5E-02 1.3E-01 3.9E-01 
  6-7 2.83 0.24 8.7E-02 5.7E-01 2.4E+00 
  8-9 2.04 0.34 5.5E-02 4.5E-01 1.9E+00 
 
Bis auf die berechneten Quanteneffizienten von Lomefloxacin sind die Werte unter 1 und 
vergleichbar mit den Quanteneffizienten in Tab. 4.5. Die photoinduzierte Degradation 
von Lomefloxacin wird wegen der beiden Fluoratome durch den OH-Radikal induzierten 
Abbau im Vergleich zu den anderen vier Fluorchinolonen bevorzugt, die jeweils nur ein 
Fluoratom besitzen. Erkenntlich ist dies auch an der Quanteneffizienz, die über 1 liegt. 
Die Degradation von Enoxacin und Levofloxacin verläuft unter UVA-Bestrahlung im 
Vergleich zu UVC-Bestrahlung viel seltener oder langsamer, unabhängig vom pH-Wert. 
Bei pH 3-4 unter UVA-Bestrahlung wurde der langsamste Abbau beobachtet. Eine 
Erhöhung des pH-Wertes weist einen positiven Effekt bzgl. der Abbaugeschwindigkeit 
auf. Dies gilt besonders bei UVA-Bestrahlung, wie schon bereits im vorhergegangen 
Kapitel 4.3.2 erwähnt und mittels PCA dargestellt wurde. So kann davon ausgegangen 
werden, dass die Strukturen der Fluorchinolone, die sich bei unterschiedlichen pH-
Werten in Hinblick auf ihre Ladungslokalisierung unterscheiden, Einfluss auf die 
Abbaugeschwindigkeit hat. Bei pH 8-9 kann das Molekül als Zwitterion vorliegen oder 
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auch positiv geladen sein. Dies hängt im Wesentlichen von der Basizität der in den 
Substituenten befindlichen Stickstoffatome ab. Die Ladungsverteilung hat offensichtlich 
einen positiven Einfluss auf die Abbaugeschwindigkeit. 
Aus der Bestimmung der Quanteneffizienzen der Fluorchinolone lässt sich gut erkennen, 
welche Wellenlänge und Intensität ausgehend von beiden UV-Lampen den größten 
Einfluss auf den Mechanismus hat. Bei der Wellenlänge 365 nm übt die UVA-Lampe 
einen größeren Einfluss auf den Abbau aus als die UVC-Lampe. Hier variieren die Werte 
zwischen 7.9E-01 bis 1.6E-03 unter UVA-Bestrahlung und unter UVC-Bestrahlung 
zwischen 2.4 bis 1.3E-01. Somit kann aus der Bestimmung der Quanteneffizienzen der 
einzelnen Wellenlängen, die von der Einstrahlungsleistung der jeweiligen Lampe 
abhängt, die effizientere Bestrahlungsmethode ermittelt werden. 
4.3.4 Identifizierung neuer Photodegradanten  
Es konnten eine Vielzahl durch UV-Bestrahlung entstandene Produkte bei den 
Abbauexperimenten gefunden werden, siehe Anhang A. Auch konnten bisher nicht 
beschriebene Produkte gefunden und identifiziert werden. Diese sind mit Angabe ihrer 
Struktur und höherer MS-Fragmente in Tab. 4.12 dargestellt.  
Die Strukturvorschläge wurden aus der Masse des Quasimolekülions abgeleitet und 
mittels MS
2
 und MS
3
 abgesichert. 
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Tab. 4.12 Neu-identifizierte neue Photodegradationsprodukte der 5 untersuchten 
Fluorchinolone mit Retentionszeit Rt, m/z-Verhältnis von Quasimolekülion 
und höheren MS-Fragmenten 
Fluorchinolon Rt [min] [M+H]
+
 MS
2
 MS
3
 Struktur-
vorschlag 
 
Enoxacin 6.5 321 303  
NNN
NH
O
OH
O
F
 
 1.5 305 287  
NNN
NH
O
OH
O
OH
 
 1.8 307 289  
NNN
NH
O
OH
O
F
 
 5.2 293 273  
N
H
NN
NH
O
OH
O
F
 
 5.4 295 277  
NNNH
NH2
O
OH
O
F
 
 5.8 319 301  
NNN
NH
O
OH
O
OH
 
 8.1 335 317  
NNN
NH
O
OH
O
OH
OH  
Levofloxacin 6.2 362 318 261 
N
O
N
F
OH
O
N
O
 
 5.3 310   
N
OH
NH
O
F
OH
O
NH2  
 1.8 334 277 235 
N
O
NH
O
OH
OH
O
NH  
Lomefloxacin 10.0 352 308 265 
NN
O
NH
O
F
F
OH
 
 5.8 294 276  
NNH
O
NH2
O
F
OH
 
 1.6 300   
NN
O
NH
O
OH
 
 1.8 304   
N
H
N
O
NH
O
OH
OH
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 2.7 322   
N
H
N
O
NH
O
OH
F
OH
 
 3.2 324 281 253 
N
H
N
O
NH
O
F
F
OH
 
 2.1 346   
NN
O
NH
O
OH
OH
OH
 
 5.0   
NN
O
NH
O
OH
OH
OH
 
 4.3 364 346 195 
NN
O
NH
O
OH
OH
OHOH
 
 7.0    
NN
O
NH
O
OH
OH
OH
OH
 
Norfloxacin 9.0 
 
320 276 256 
NN
O
NH
O
F
OH
 
 1.9 292 272 226 
NNH
O
NH2
O
F
OH
 
 
In dieser Arbeit konnten für Ciprofloxacin keine neuen Photodegradationspodukte 
identifiziert werden. Für Norfloxacin konnte ein unbekanntes Photodegradationsprodukt 
gefunden und ein Strukturvorschlag erarbeitet werden. Bei Enoxacin, Levofloxacin und 
Norfloxacin konnten mehrere neue Photoprodukte identifiziert werden. Deshalb werden 
die letztgenannten drei Fluorchinolone in Kap. 4.3.5 detaillierter betrachtet. 
4.3.5 Photodegradanten von Enoxacin, Levofloxacin und Lomefloxacin 
während UVA- und UVC-Bestrahlung 
Es konnten eine Reihe von Degradationsprodukten während des photoinduzierten Abbaus 
durch UVA- und UVC-Bestrahlung von Enoxacin, Levofloxacin und Lomefloxacin 
identifiziert werden. In Abb. 4.12 sind die Photodegradationsprodukte, die durch UVA-
Bestrahlung entstanden sind, in Abb. 4.13 die durch UVC-Bestrahlung entstanden, 
dargestellt. 
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Abb. 4.12 Identifizierte Photdegradationsprodukte von Enoxacin, Levofloxacin und 
Lomefloxacin, entstanden durch Veränderung des Piperidin-Rings (orange) 
und Veränderung des Stickstoffsubstituenten (lila)  
Bei UVA-Bestrahlung wurden bei Enoxacin keine Photodegradationsprodukte gefunden. 
Bei Levofloxacin und Lomefloxacin fällt auf, dass die drei beobachteten Produkte 
ausschließlich Veränderung an dem Piperidin-Ring und am Stickstoffsubstituenten 
aufweisen. Die Entstehung der Produkte setzte erst nach 5 min Bestrahlung ein und 
verlief relativ langsam, so dass eine Beschreibung der Konzentration-Zeit Kurven mit den 
aufgestellten Modellen keine sinnvollen Parameter lieferte. 
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Aus dem Vergleich von Abb. 4.12 und 4.13 ist direkt ersichtlich, dass UVC-Bestrahlung 
zu einer deutlich höheren Anzahl an Photodegradanten führt. Auffällig ist, dass bei UVC-
Bestrahlung eine Reihe von OH-Radikal-Additionen bzw. Substitutionsprodukten 
auftraten. Daraus lässt sich schließen, dass der Abbau wesentlich durch die aus Wasser 
entstandenen OH-Radikale erfolgte und dieser Mechanismus den Abbau dominieren 
dürfte. Bei Lomefloxacin wurden im Vergleich zu den anderen Fluorchinolonen deutlich 
mehr Produkte gefunden und identifiziert. Die Strukturen der Produkte deuten auf 
verschiedene Mechanismen hin, über die der Abbau verlaufen könnte. Aber auch die 
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beiden Fluoratome von dem Lomefloxacin führten aufgrund ihrer hohen 
Substitutionstendenz zu mehr Produkten. 
Die aufgenommenen Konzentrations-Zeit Daten konnten als Folge- bzw. Folge-Folge-
Reaktion nach Gleichung 2.22 und Gleichung 2.24 modelliert werden. Die Resultate sind 
beispielhaft für Lomefloxacin in Abb. 4.14 dargestellt. 
 
Abb. 4.14 Modellierte Konzentrations-Zeit Kurven von den Photodegradanten von 
Lomefloxacin mit m/z = 308 (gelb), m/z = 332 (rot), m/z = 348 (blau) und m/z 
= 368 (grün) bei pH 3-4 
Die Intensität des Degradanten mit m/z = 332 war hierbei am größten. Die anderen 
Substanzen entstanden im Vergleich dazu in deutlich geringerer Häufigkeit. Hierbei muss 
aber noch zusätzlich berücksichtigt werden, dass evtl. die Ionisierbarkeit und 
Ionisierungseffizienz der einzelnen Produkte im Massenspektrometer verschieden sind. 
Dies hat keinen Einfluss auf die Reaktionsgeschwindigkeit und deren Ermittlung, da die 
Ionisierung einer Substanz unter gleichen HPLC-Bedingungen immer gleich ist. Um die 
Geschwindigkeiten der einzelnen Zwischenprodukte zu vergleichen, wurden die 
Geschwindigkeitskonstanten bestimmt. Beispielhaft sind alle erfolgreich bestimmten 
Geschwindigkeitskonstanten der Photodegradanten von Lomefloxacin und deren 
Halbwertszeiten in Tab. 4.13 wiedergegeben.  
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Für die anderen Fluorchinolone und ihre Degradanten wurden ebenfalls die 
Geschwindigkeitskonstanten bestimmt. Sie sind in Anhang A aufgeführt. 
Tab. 4.13 Geschwindigkeitskonstanten und zugehörige Halbwertszeiten für die 
Photodegradanten von Lomefloxacin in wässriger Lösung bei pH 3-4 
Zwischenprodukt k1 
/min
-1
 
t1/2 
/min 
k2 
/min
-1
 
t1/2 
/min 
k3 
/min
-1
 
t1/2 
/min 
308 Rt 7.3 min 0.59 1.17 0.78 0.89 7.65 0.09 
332 Rt 5.7 min 0.43 1.63 0.43 1.61 1.99 0.35 
348 Rt 3.0 min 0.30 2.31 0.48 1.45 0.48 1.45 
368 Rt 2.9 min 0.60 1.16 1.58 0.44 1.57 0.44 
 
Die Abbaugeschwindigkeit von Lomefloxacin bei pH 3-4 betrug 0.57 min
-1
. Die 
Resultate in Tabelle 4.13 zeigen, dass die Werte für k1 bei den Zwischenprodukten 308 
und 368 etwas höher sind als die beim Lomefloxacinabbaus. Dies ist auf Unsicherheit der 
Kalkulation, d. h. des Fittings zurückzuführen. In Abb. 4.13 ist deutlich erkennbar, dass 
die gefittete Kurve von m/z = 332 nicht genau durch alle gemessenen Werte verläuft. Die 
Modellierung ist fehlerbehaftet. 
Anhand von k1 ist ersichtlich, welche Zwischenprodukte zuerst bzw. am schnellsten 
entstehen. Im Fall von Lomefloxacin entstanden die Zwischenprodukte m/z=368 und 
m/z=308 am schnellsten, am langsamsten das Zwischenprodukt m/z=348. Die 
Anlagerung des OH-Radikals an das Fluorchinolon und die Aufbrechung des Piperidin-
Rings erfolgte demnach am schnellsten, gefolgt von der Substitution des Fluoratoms 
durch ein OH-Radikal. Da aber die Prozesse parallel oder leicht verzögert beobachtet 
werden, ist eine detaillierte Aufklärung des genauen Abbaumechanismus nicht möglich. 
Anhand der Modellierung lässt sich jetzt nicht nur bestimmen, wann die Hauptsubstanz 
aus dem Wasser eliminiert wurde, sondern auch wann und mit den Strukturvorschlägen 
wie die Zwischenprodukte entstanden und wieder abgebaut wurden. Haupt- und 
Zwischenprodukte müssen für die Abschätzung einer Gesamtbestrahlungsdauer, die zur 
vollständigen Eliminierung des Pharmazeutikums führen soll, berücksichtigt werden. 
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4.3.6 Vergleich der Photodegradationsversuche zwischen MilliQ-
Wasser und Kläranlagenablauf 
Für diese Versuchsreihe wurden Wasserproben aus dem Ablauf des Klärwerks Krefeld 
entnommen und jeweils mit 20 mg/L der drei Fluorchinolone versetzt. Die daraus 
resultierenden Ergebnisse sind in Tabelle 4.14 dargestellt. 
Tab. 4.14 Geschwindigkeitskonstanten und zugehörige Halbwertszeiten der 
Fluorchinolone und ihrer Degradanten in mit 20 mg/L des Antibiotikum 
versetzten Wasserproben aus dem Ablauf des Klärwerks Krefeld bei pH 8 
Wirkstoff Phototrans-
formationsprodukt 
m/z 
k1 
/min
-1
 
t1/2 
/min 
k2 
/min
-1
 
t1/2 
/min 
Enoxacin 
 
0.36 1.92 
  
 295 0.27 2.59 0.84 0.83 
 319 0.32 2.17 0.32 2.17 
Levofloxacin 
 
0.12 5.93 
  
 348 nicht bestimmt 
 364 nicht bestimmt 
Lomefloxacin 
 
1.47 0.47 
  
 294 1.00 0.70 0.65 1.07 
 308 0.47 1.46 0.48 1.46 
 332 0.12 5.64 0.46 1.49 
 348 nicht bestimmt 
 350 nicht bestimmt 
 368 0.70 1.00 0.71 1.00 
 
Im Vergleich zu den Versuchen in MilliQ-Wasser wurde ein langsamerer Abbau der 
Fluorchinolone beobachtet. Die Geschwindigkeitskonstante für Lomefloxacin bei pH 8-9 
betrug in MilliQ-Wasser 2.25 min
-1
 und im Effluent 1.47 min
-1
. Auch die 
Phototransfomationsprodukte bildeten sich dementsprechend langsamer im Ablauf der 
Kläranlage. Ein Vergleich der Resultate der Degradationsprodukte von Enoxacin 
unterstützt diese Aussage. Das Produkt mit m/z = 295 wies Geschwindigkeitskonstanten 
von k = 0.27 min
-1 
im Effluent und k = 0.42 min
-1
 in MilliQ-Wasser auf. Dies ist auf 
Matrixeffekte im Kläranlagenwasser zurückzuführen, die den Abbau der Substanzen und 
Zwischenprodukte deutlich verlangsamen. Substanzen im Abwasser absorbieren und 
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streuen Licht und reduzieren damit die für den Abbau des Fluorchinolons zur Verfügung 
stehenden Lichtmenge, letztendlich sinkt die Quanteneffizienz. 
4.3.7 Beurteilung der möglichen photoinduzierten Ökotoxizität 
Anhand Gleichung 2.31 wird die Zeit takt bestimmt, ab wann die Wirksamkeit der 
Mikroorganismen nachlässt. Die ermittelten Werte für die drei Fluorchinolone Enoxacin, 
Levofloxacin und Lomefloxacin in MilliQ-Wasser und Ablaufproben sind in Tab. 4.15 
dargestellt. 
Tab. 4.15 Zeiten takt, nach denen die Wirksamkeit der Substanzen gegen Ps. fluorescens 
und B. subtilis nachlässt 
Substanz pH-Wert Wasser takt (Ps. Fluorescens) 
/min 
takt (B. subtilis)  
/min 
Enoxacin 3-4 MilliQ 18.06 22.55 
 6-7 MilliQ 15.70 19.61 
 8-9 MilliQ 8.60 10.74 
 8 Ablauf 10.03 12.53 
Levofloxacin 3-4 MilliQ 15.88 18.27 
 6-7 MilliQ 25.58 29.44 
 8-9 MilliQ 21.93 25.23 
 8 Ablauf 38.38 44.15 
Lomefloxacin 3-4 MilliQ 5.40 8.36 
 6-7 MilliQ 1.09 1.68 
 8-9 MilliQ 1.22 1.89 
 8 Ablauf 2.09 3.24 
 
Bei Lomefloxacin reicht eine Bestrahlung von 10 min aus, um eine Wirksamkeit 
unabhängig von pH-Wert und Wasserart gegen die untersuchten Mikroorganismen Ps. 
fluorescens und B. subtilis auszuschließen. Bei den anderen untersuchten Fluorchinolone 
muss eine deutlich längere Bestrahlungszeit angewendet werden, um eine mögliche 
Ökotoxizität auszuschließen. Bei Levofloxacin führte eine Bestrahlungszeit von rund 30 
min zum Verlust der Wirksamkeit in MilliQ-Wasser und 45 min im Kläranlagenablauf. 
Diese Analyse zeigt jedoch nicht, ob die entstandenen Produkte weniger toxisch oder 
toxischer als ihre Ausgangssubstanz sind. Da die Synthese der Produkte sehr aufwendig 
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ist und keine entsprechenden Standards erhältlich waren, ist es sehr schwierig, 
Wirksamkeit und mutmaßliche Ökotoxizität der Photodegradationsprodukte direkt zu 
bestimmen. Einen Lösungsansatz stellt die in Kap. 2.5 beschriebene QSAR-Analyse dar. 
Diese Analyse wurde auf Basis der chemischen Strukturen der Produkte der 
Fluorchinolone durchgeführt, siehe Tab 4.16. 
Tab. 4.16 QSAR-Analyse der Photodegradationsprodukte der Fluorchinolone mit 
ungefährlicheren (grün) und gefährlicherer Photoprodukten (rot) im 
Vergleich zur Ausgangssubstanz. Die Photoprodukte werden über ihre m/z-
Werte angegeben. Die Wirksamkeit der Substanzen gegen die Organismen 
wird als Konzentration angegeben. 
Substanz Daphnia 
magna LC50 
(48 h) 
mg/L
a
 
Fathead 
minnow 
LC50  
(96 h) 
mg/L
a
 
Fathead 
minnow 
LC50  
(96 h) 
mg/L
b,c
 
Actino-
pterygii 
LC50  
(96 h) 
mg/L
b,d
 
Branchio-
poda   
LC50     
(48 h) 
mg/L
b,d
 
Enoxacin 30.03 1.46 5.99E2 2.26E7 1.61E3 
293 9.55 2.51 2.01E3 4.13E8 6.26E3 
295 5.00 2.65 1.86E3 2.78E8 5.19E3 
305 23.06 2.83 3.18E3 6.25E8 7.82E3 
307 11.03 4.07 1.07E3 8.87E7 3.04E3 
319 33.27 1.72 1.83E3 1.59E8 4.13E3 
335 28.08 3.95 1.44E4 1.41E10 3.72E4 
Levofloxacin 24.33 0.56 7.31E2 2.48E7 1.79E3 
280 2.79 0.66 1.69E2 2.49E6 - 
310 11.49 1.53 7.51E3 6.08E9 2.32E4 
322 16.47 1.09 4.24E3 1.73E9 1.29E4 
334 22.46 0.72 7.86E3 3.29E9 1.79E4 
338 58.16 20.6 4.65E1 - 1.01E2 
348 25.09 0.70 1.52E3 1.40E8 3.97E3 
360 38.89 0.29 2.95E3 5.63E8 7.93E3 
364 16.36 0.95 9.53E2 5.85E7 2.66E3 
376 21.74 1.92 2.28E4 4.98E10 7.13E4 
378 52.94 1.15 9.24E3 7.06E9 2.77E4 
394 40.06 1.35 4.24E4 1.91E11 1.40E5 
Lomefloxacin 7.87 0.42 3.15E2 2.51E6 8.52E2 
294 9.62 1.95 2.77E3 3.69E8 9.94E3 
300 63.58 2.10 1.76E3 1.12E8 3.37E3 
304 24.82 3.16 7.80E3 3.83E9 1.88E4 
308 9.80 1.50 1.54E3 1.15E8 3.46E3 
322 15.04 1.39 2.97E3 7.20E8 8.61E3 
324 4.28 0.40 1.09E3 1.02E8 3.35E3 
  4 Ergebnisse und Diskussion  
 
Seite | 91  
 
332 16.38 0.70 5.00E2 1.07E7 1.14E3 
346a 17.20 0.63 4.73E3 1.03E9 1.06E4 
346b 13.67 0.22 9.50E2 3.44E7 2.05E3 
348a 12.18 0.44 1.44E3 1.46E8 4.14E3 
348b 17.07 0.90 2.62E3 2.76E8 5.63E3 
350a 13.05 0.70 8.78E2 3.91E7 2.19E3 
350b 15.62 0.36 9.06E2 3.91E7 2.19E3 
350c 15.95 0.69 5.21E2 1.13E7 1.20E3 
364a 9.46 0.67 1.51E3 1.22E8 3.87E3 
364b 15.67 0.78 8.52E3 3.64E9 2.01E4 
368 10.75 0.42 3.73E2 6.69E6 9.55E2 
a 
T.E.S.T 
b 
QSAR Toolbox 
c
 Pimephales promelas 
d
 undef. Testorganismen 
 
Die meisten Substanzen, die durch UV-Bestrahlung entstanden sind und in dieser Arbeit 
nachgewiesen wurden, werden von den QSAR-Methoden als weniger toxisch eingestuft. 
Dies war zu erwarten, da die Gruppen, die für die Wirksamkeit der Fluorchinolone 
verantwortlich sind, durch den photoinduzierten Abbau zerstört wurden. Unterschiede bei 
der QSAR-Analyse zeigten sich bei Verwendung der verschiedenen Programme. Mittels 
der QSAR-Toolbox konnten keine Werte für Daphnia magna ermittelt werden. Ein 
direkter Vergleich kann bei der fettköpfigen Elritze (Fathead minnow) vorgenommen 
werden. Hier unterscheiden sich die Werte um mehrere Zehnerpotenzen und die Toxizität 
wurde für mehrere Produkte bzw. Strukturen unterschiedlich vorhergesagt. Dies könnte 
daran liegen, dass die beiden verwendeten Programme auf unterschiedliche Datenbanken 
und Kalibrationsmodelle zurückgreifen. Somit sind Ausgangsparameter und 
Kalkulationsverfahren verschieden. Die Kalkulation der t.e.s.t. Software basiert auf die 
Datenbank von EUCAST, während bei der QSAR-Toolbox die Kalkulation basierend auf 
den Daten der European Chemicals Bureau beruhen. Eine Literatursuche zu 
Referenzdaten blieb erfolglos. Trotz der unterschiedlichen absoluten Werte stimmen 
beide Prognosen überein, wenn auf den Ausgangswirkstoff referenziert wird. Die 
Photoprodukte werden in den meisten Fällen als potentiell weniger toxisch vorhergesagt. 
Eine alternative Methode zur Vorhersage besteht in der Anwendung der MHK-Werte, 
siehe Kap. 4.3.1. 
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4.4 Makrolide  
Nach den Fluorchinolonen wurden die Makrolide untersucht. Besonderheiten bei den 
Makroliden ist die unterschiedliche UV-Reaktivität der untersuchten Makrolide, die 
Einfluss auf die Photodegradation haben kann. Die Struktur gibt einen Anhaltspunkt, ob 
eine Substanz stark oder schwach UV-reaktiv ist, also durch UV-Strahlung angeregt wird 
und damit Reaktionen mit Molekülen in ihrer Umgebung eingeht. Besitzt das Molekül 
beispielsweise ein konjugiertes π-Elektronensystem, kann davon ausgegangen werden, 
dass diese Substanz gut Photonen absorbieren kann. Im UV/Vis-Spektrum finden sich 
entsprechende Absorptionsbanden. 
Ein Vergleich der Absorptionsspektren von Azithromycin, Erythromycin, Spiramycin 
und Tylosin zusammen mit den charakteristischen Emissionswellenlängen der 
verwendeten UV-Lampen ist in Abb. 4.15 abgebildet. 
 
Abb. 4.15 Absorptionsspektren von 30.5 mg/L Azithromycin (blau), 80 mg/L 
Erythromycin (rot), 5.1 mg/L Spiramycin (lila) und 52.5 mg/L Tylosin 
(hellgrün) in MilliQ-Wasser bei pH 9. Emissionsspektren der UVA-Lampe 
(grau) und der UVC-Lampe (orange). 
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Hierin ist zu erkennen, dass die beiden Makrolide Azithromycin und Erythromycin keine 
starke Absorption bei den emittierten Wellenlängen besitzen. So wird erwartet, dass die 
Photoreaktivitat dieser beiden Substanzen gering ist. Im Vergleich dazu werden die 
Makrolide Spiramycin und Tylosin photoreaktiver sein, da sie starke Absorptionsbanden 
um 280 nm aufweisen und somit Licht zwischen 200 und 350 nm absorbieren.  
Azithromycin und Erythromycin besitzen an der Estergruppe π-Elektronenpaare, die 
einen verbotenen n-π* Übergang unter Bestrahlung entsprechender Wellenlänge zeigen. 
Dieser ist wegen des Verbotes intensitätsschwach. Somit wird geringe Photoreaktivität 
erwartet. Spiramycin und Tylosin dagegen haben ein konjugiertes π-System, das zu 
einem energetisch günstigere π-π*-Übergang in der Lage ist. Dieser Übergang ist 
verantwortlich für die starke Absorptionsbande im UV/Vis-Spektrum. Jedoch darf nicht 
davon ausgegangen werden, dass jedes absorbierte Photon zu einer eine Reaktion 
auslösende Anregung führt. Dies wird durch die Quanteneffizienz reflektiert. 
Azithromycin und Erythromycin werden hauptsächlich von OH-Radikalen, die aus dem 
Wasser gebildet werden, abgebaut. Spiramycin und Tylosin dagegen werden neben OH-
Radikalmechanismus auch aufgrund eigner Photoreaktivität abgebaut. Zur Bestätigung 
dieser Aussage wird die Bestimmung der Quantenausbeute und der Quanteneffizienz 
nach Gleichung 2.30 herangezogen. Zunächst werden jedoch die 
Geschwindigkeitskonstanten der Abbauversuche bestimmt werden. Dies wird in Kapitel 
4.4.1 beschrieben. 
4.4.1 Bestimmung der Geschwindigkeitskonstanten der 
Photoreaktionen von Makroliden 
Tabelle 4.17 zeigt die ermittelten Geschwindigkeitskonstanten erster Ordnung der 
Abbauversuche unter UVC-Bestrahlung. Diese Untersuchung repräsentiert eine Variation 
von pH-Werten. Makrolide sind säureempfindlich. Daher soll hier geprüft werden, ob 
Makrolide im sauren Milieu schneller abgebaut werden. Auch wurde hier die 
Quanteneffizienz bei 254 nm bestimmt, da die untersuchten Makroliden unterschiedlich 
starke Photoreaktivität aufweisen. 
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Tab. 4.17 Überblick über die ermittelten Geschwindigkeitskonstanten, 
Halbwertszeiten und die berechneten Quanteneffizienzen der einzelnen 
Makrolide bei pH 3, pH 7 und pH 9 
pH-Wert Substanz  k 
[min
-1
] 
t1/2 
[min] 
Φ254 
 
pH 3 Azi A 0.47 1.49 1.22 
 Azi B  0.69 1.01 1.80 
 Ery A  0.10 6.81 0.09 
 Ery B  0.05 14.23 0.05 
 Ery A – H2Oa  0.11 6.53 0.10 
 Ery A – H2Ob 0.15 4.76 0.14 
 Spi I 0.80 0.87 0.05 
 Spi III 0.77 0.90 0.05 
 Tyl A  2.46 0.28 0.04 
 Tyl B  1.43 0.48 0.02 
pH 7 Azi A 0.39 1.80 1.02 
 Azi B  0.31 2.23 0.81 
 Ery A  0.59 1.18 0.55 
 Ery B  0.66 1.04 0.61 
 Ery A – H2Oa  0.59 1.17 0.55 
 Ery A – H2Ob 1.11 0.63 1.03 
 Spi I 0.62 1.12 0.05 
 Spi III 0.64 1.08 0.05 
 Tyl A  2.47 0.28 0.04 
 Tyl B  1.66 0.42 0.03 
pH 9 Azi A 0.19 3.67 0.49 
 Azi B  0.28 2.52 0.73 
 Ery A  0.21 3.37 0.19 
 Ery B  0.22 3.21 0.20 
 Ery A – H2Oa  0.19 3.72 0.18 
 Ery A – H2Ob 0.21 3.35 0.19 
 Spi I 0.66 1.05 0.04 
 Spi III 0.54 1.28 0.04 
 Tyl A  1.24 0.56 0.02 
 Tyl B  0.67 1.03 0.01 
 
Bei Azithromycin A und Azithromycin B konnte der langsamste Abbau bei pH 9 
beobachtet werden und der schnellste Abbau erfolgte bei pH 3. Azithromycin B wurde 
auch schneller abgebaut als Azithromycin A. Besonderheit bei dieser Substanz ist der 
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Wert der Quanteneffizienz. Dieser war größer als 1. Das bedeutet, dass die Substanz 
durch andere Mechanismen als die Photodegradation der Substanz abgebaut wird
190
. 
Beim zweiten Mechanismus handelt es sich um Abbau durch OH-Radikale, die aus 
Wasser durch UVC-Bestrahlung entstehen. 
Bei Erythromycin A konnte der schnellste Abbau bei pH 7 beobachtet werden und der 
langsamste bei pH 3. Bei pH 3 waren vorwiegend die beiden 
Dehydroerythromycinspezies von A vorhanden, so dass diese bevorzugt abgebaut 
wurden. Somit wurde hier bei Erythromycin die geringste Geschwindigkeit beobachtet. 
Die berechneten Quanteneffizienzen erreichen hier nicht wie bei Azithromycin einen 
Wert über 1, außer bei pH 7. Auch hier kann davon ausgegangen werden, dass der Abbau 
zusätzlich durch OH-Radikale stattfand. 
Am schnellsten wurde Spiramycin bei pH 3, am langsamsten bei pH 9 abgebaut. Ein 
Abbau von Spiramycin I und Spiramycin III konnte innerhalb von 6 min erzielt werden. 
Die Quanteneffizienzen von Spiramycin zeigten Werte deutlich unter 1. Es liegt nahe, 
dass bei Spiramycin im Wesentlichen die photoinduzierte Degradation eine Rolle spielt. 
Tylosin degradierte bei allen drei untersuchten pH-Werten allgemein deutlich schneller 
als Azithromycin und Erythromycin. Tylosin A wurde dabei schneller als Tylosin B 
abgebaut. Dies liegt daran, dass aus Tylosin A Tylosin B entsteht, indem das 
Zuckermolekül Cladinose von Tylosin A abgespalten wird. Die Quanteneffizienz bei 
Tylosin ist um eine 10er Potenz geringer als bei Azithromycin und Erythromycin.  
Allgemein kann gesagt werden, dass die Photodegradation von Azithromycin und 
Erythromycin von OH-Radikalen bestimmt werden. Bei Spiramycin und Tylosin dagegen 
wird der Abbau zusätzlich durch die eigene Photoreaktivität bestimmt. Dies lässt sich 
durch einen Vergleich mit den Absorptionsspektren verdeutlichen, siehe Abb. 4.15. 
Azithromycin und Erythromycin sind UV-schwache Substanzen, so dass diese 
Substanzen keine UV-Strahlen absorbieren, die nötig sind, um diese Substanzen direkt 
durch UV-Bestrahlung abzubauen. Hierbei erfolgt der Abbau nur durch OH-Radikale, 
weshalb auch die Quanteneffizienz bei 1 liegt. Spiramycin und Tylosin absorbieren die 
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UV-Strahlen sehr stark, so dass die UV-Bestrahlung direkt zum Abbau der Substanzen 
führen kann.  
4.4.2 Analyse der identifizierten Photodegradanten 
In dieser Arbeit konnten Photodegradanten für Azithromycin mit m/z-Werten der 
Quasimolekülionen von 735, 720, 592, 591 und 434 beobachtet und ihre Struktur 
identifiziert werden. Diese sieben Produkte stimmen mit den Beobachtungen von Tong et 
al. überein
55
. Darüber hinaus wurde ein weiteres Produkt mit einem m/z-Wert von 192 
identifiziert, siehe Abb. 4.16.  
Bei Erythromycin wurden Produkte mit m/z-Werten der Quasimolekülionen von 750, 720 
und 192 gefunden. Diese Produkte konnten in der Literatur nicht gefunden werden. Dafür 
wurden Produkte von Batchu et al. mit m/z-Werten der Quasimolekülionen von 678, 608, 
590 und 429 identifiziert, die in dieser Arbeit nicht bestätigt werden konnten, siehe Abb. 
4.16
191
. 
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Abb. 4.16 Durch UVC-Bestrahlung entstandene und mittels MS und MS
n
 identifizierte 
Photodegradationsprodukte von Azithromycin und Erythromycin 
Während der Photodegradation von Spiramycin konnten 3 Produkte identifiziert werden. 
Die dazugehörigen m/z-Werte der quasi-Molekülionen sind 160 und 336, wobei zu zwei 
unterschiedlichen Retentionszeiten im Chromatogram ein m/z-Wert von 336 erschien. 
Die Retentionszeiten betrugen 3.8 und 4.2 min. Es handelt sich hierbei wahrscheinlich 
um ähnliche Produkte. Eine MS
n
-Analyse ergab, dass gleiche Fragmente erhalte wurden, 
siehe Abb. 4.17. Im Hinblick auf ihre detektierte Masse gehören die Produkte zu den 
intermediär auftretenden Degradanten. Ein Strukturvorschlag findet sich in Abb. 4.18. 
Bei den zwei Strukturen könnte es sich um Diastereoisomere handeln, die hinsichtlich der 
OH-Gruppe an der Verknüpfungsposition zum Lactonring nach Abspaltung vom 
Lactonring durch radikalische Substitution in R oder S Konfiguration entstanden sein 
können. 
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Abb. 4.17 EIC der Photodegradationsprodukte mit m/z = 336, die aus Spiramycin 
gebildet wurden. Die jeweiligen Fragmente, die durch MS/MS-Versuche 
erhalten wurden, sind oben rechts dargestellt.  
Diese beiden Photoprodukte wurden auch unter UVA-Bestrahlung beobachtet
192
. Des 
Weiteren wurden in der Studie von Calza et al. Produkte beobachtet, die noch den 
Laktonring aufwiesen, aber nicht in dieser Studie wiedergefunden werden konnten. 
Auch der Abbau von Tylosin unter UV-Bestrahlung wurde mehrfach untersucht
37,193,194
. 
In diesen Studien wurden jedoch keine Photodegradationsprodukte beschrieben. In dieser 
Arbeit wurden Zucker als Abbauprodukte gefunden. Die dazugehörigen m/z-Werte waren 
352, 336, 215 und 192, siehe Abb. 4.18. 
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Abb. 4.18 Unter UVC-Bestrahlung identifizierte Photodegradationsprodukte von 
Spiramycin und Tylosin. 
Bezüglich der Produktbildung der Makrolide durch UVC-Bestrahlung können die 
Makrolide in zwei Klassen eingeteilt werden: einmal die sehr schwach UV-reaktiven 
Makrolide, wie Azithromycin und Erythromycin, und die stark UV-reaktiven, wie 
Spiramycin und Tylosin. Bei der Identifizierung ihrer Produkte ist auffällig, dass bei den 
schwach UV-reaktiven Substanzen Produkte gebildet wurden, in denen der Lactonring 
noch vorhanden war. Im Vergleich dazu wurden bei Spiramycin und Tylosin lediglich 
Produkte der Zuckersubstituenten gefunden. Dies beruht vermutlich darauf, dass bei 
Spiramycin und Tylosin der Anteil, der für die UV-Reaktivität verantwortlich ist, ein 
konjugiertes π-Elektronen-System im Lactonring ist. Dies reagiert dann unter UVC-
Bestrahlung, so dass sich der Ring öffnet und weitere schnellere Reaktionen folgen. 
Azithromycin und Erythromycin dagegen besitzen kein konjugiertes π-Elektronen-
System. Hier kommt lediglich der Abbau durch Hydroxylradikalangriff oder Abspaltung 
der Zuckermoleküle durch OH-Radikale zustande. Calza et al. konnten dennoch bei 
Spiramycin den Laktonring und Fragmente davon nachweisen
192
. Dies liegt daran, dass 
sie Spiramycin UVA-Strahlung aussetzten. Wie oben beschrieben handelt es sich hierbei 
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um eine deutlich schwächere Bestrahlungsmethode, da keine OH-Radikale entstehen. Um 
diese Aussage zu bestätigen, wurden bei Spiramycin auch Versuche mit UVA-
Bestrahlung durchgeführt, die in Kapitel 4.4.3 diskutiert werden. Die beobachteten quasi-
Molekülionen sind in Tab. 4.18 dargestellt. 
Tab. 4.18 Beobachtete Degradationsprodukte der Makrolide mit ihren aus MS
2
-
Experimenten stammenden Fragmenten sowie Retentionszeiten der 
Produkte
47,48
 
Makrolid Degrada-
tions-
produkt 
Rt /min theoretisch  
[M+H]
+
 
beobachtete 
[M+H]
+
 
Fragmente 
Azithromycin 192 0.5 192.123 192.126 - 
 591 4.8 591.422 591.427 434.315; 
296.217 
 434 5.2 434.312 434.315 - 
 735 5.4 735.500 735.506 591.426; 
368.257 
 592 8.5 592.406 592.408 300.278; 
237.102 
 720 8.8 720.453 720.462 540.308; 
375.266; 
250.994 
Erythromycin 192 0.6 192.123 192.123 - 
 720 7.5 720.452 720.457 558.366; 
460.414; 
375.263 
Spiramycin 160 0.6 160.133 160.134 142.123 
 322 3.2 322.186 322,185 118.086 
 336 a 3.7 336.202 336.204 192.122; 
174.111; 
145.084; 
127.074; 
101.059 
 336 b 4.4 336.202 336.204 192.122; 
174.111; 
145.084; 
127.074; 
101.059 
Tylosin 192 1.1 192.123 192.123 - 
 215 1.8 215.128 215.090 - 
 352 3.7  352.196 - 
 336 4.2 336.202 336.201 - 
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Diese Abbauprodukte können nach Folge-Reaktion, Gleichung 2.22, oder nach Folge-
Folge-Reaktion, Gleichung 2.24, mathematisch modelliert werden. Die ermittelten 
Geschwindigkeitskonstanten und die daraus resultierenden Halbwertszeiten der 
Abbauprodukte von Azithromycin, Erythromycin, Spiramycin und Tylosin sind in 
Tabelle 4.19 dargestellt.  
Tab. 4.19 Geschwindigkeitskonstanten und Halbwertszeiten der identifizierten 
Degradationsprodukte (DP) von Azithromycin (Azi), Erythromycin (Ery), 
Spiramycin (Spi) und Tylosin (Tyl) bei pH 3, pH 7 und pH 9 
pH-
Wert 
Produkt k1 k2 k3 t1/2 t1/2 t1/2 
/min
-1
 /min
-1
 /min
-1
 /min (k1) /min (k2) /min (k3) 
pH 3 DPAzi735 < 0.01 0.20 - 446,33 3.42 - 
 DPAzi720 nicht beobachtet - - - 
 DPAzi592 0.59 0.55 4.08 1.17 1.27 0.17 
 DPAzi591 0.68 0.70 6.37 1.03 0.99 0.11 
 DPAzi434 0.83 0.83 0.34 0.83 0.83 2.05 
 DPAzi192 0.25 0.09 1.95 2.73 7.84 0.36 
 Ery F nicht beobachtet - - - 
 Ery C nicht beobachtet - - - 
 DPEry192 0.35* - - 1.97 - - 
 DPSpi336a 0.35 0.43 0.55 2.00 1.60 0.55 
 DPSpi336b 0.21 0.52 0.61 3.29 1.33 0.61 
 DPSpi160 0.67 0.14 - 1.04 5.01 - 
 DPTyl192 0.16 0.39 - 4.26 1.80 - 
 DPTyl336 0.12 0.12 - 5.95 5.96 - 
 DPTyl352 0.17* - - 4.09 - - 
 DPTyl215 0.19 0.78 3.06 3.56 0.89 0.23 
pH 7 DPAzi735 < 0.01 0.20 - 205.13 3.46 - 
 DPAzi720 < 0.01 0.47 - 199.58 1.47 - 
 DPAzi592 0.03 2.02 0.52 22.53 0.34 1.34 
 DPAzi591 nicht beobachtet - - - 
 DPAzi434 0.01 1.84 0.12 76.67 0.38 5.92 
 DPAzi192 < 0.01 0.51 - 293.58 1.37 - 
 Ery F 0.89 0.35 - 0.78 1.98 - 
 Ery C 0.74 5.27 0.78 0.94 0.13 0.89 
 DPEry192 nicht beobachtet - - - 
 DPSpi336a 0.29 0.30 1.26 2.40 2.35 0.55 
 DPSpi336b 0.99 0.21 0.21 0.70 3.33 3.31 
 DPSpi160 0.64 0.07 - 1.08 10.49 - 
 DPTyl192 0.24 0.24 - 2.85 2.94 - 
 DPTyl336 0.41 0.41 2.36 1.69 1.69 0.29 
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 DPTyl352 0.31 2.14 0.31 2.23 0.32 2.23 
 DPTyl215 0.88 0.85 0.84 0.79 0.82 0.82 
pH 9 DPAzi735 0.38 0.37 4.70 1.84 1.88 0.15 
 DPAzi720 0.28 0.12 1.74 2.45 5.60 0.40 
 DPAzi592 0.08 1.79 0.49 9.10 0.39 1.41 
 DPAzi591 nicht beobachtet - - - 
 DPAzi434 2.15 0.01 0.28 0.32 53.73 2.52 
 DPAzi192 0.02 0.30 5.07 29.53 2.34 0.14 
 Ery F 1.09*   0.64 - - 
 Ery C 0.17 0.18  4.04 3.92 - 
 DPEry192 0.30*   2.34 - - 
 DPSpi336a nicht beobachtet - - - 
 DPSpi336b nicht beobachtet - - - 
 DPSpi160 0.93 0.04 - 0.74 16.39 - 
 DPTyl192 nicht beobachtet - - - 
 DPTyl336 nicht beobachtet - - - 
 DPTyl352 0.34 0.36 - 2.02 1.93 - 
 DPTyl215 0.02 0.29 - 38.85 2.40 - 
* Kein Abbau beobachtet 
Das Degradationsprodukt von Azithromycin mit m/z = 735 wurde im Sauren langsamer 
gebildet als im Basischen. Das gleiche konnte auch bei dem Photodegradant mit m/z= 
720 beobachtet werden. Diese beiden Produkte wurden durch Transformation des 
Desosamin-Zuckers gebildet. Das Produkt mit m/z = 735 wurde am Stickstoff 
demethyliert. Bei dem Produkt mit m/z = 720 wurde ein Wasserstoffatom durch eine 
Hydroxylgruppe substituiert, gefolgt von der Eliminierung der Dimethylaminogruppe, 
was über eine Keto-Enol-Tautomerie zu einer Ketogruppe führte. Die zwei 
Degradationsprodukt mit m/z = 591 und m/z = 592 verloren jeweils ein glykosidisch 
gebundenes Zuckermolekül. Die Abspaltung beider glykosidisch gebundener 
Zuckermoleküle führte zum Degradationsprodukt mit m/z = 434. Aus den kinetischen 
Daten konnte aber kein Zusammenhang in der Reihenfolge der Bildung und des Abbaus 
dieser drei Photodegradationsprodukte identifiziert werden. Diese gebildeten 
Degradationsprodukte besitzen noch glykosidisch gebundene Zuckermoleküle am 
Lactonring. Somit kann davon ausgegangen werden, dass diese Substanzen noch 
antibiotisch oder pharmazeutisch aktiv sein könnten. Die meisten Photodegradanten von 
Azithromycin bildeten sich im Sauren am schnellsten und wurden auch hierbei am 
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schnellsten wieder abgebaut. Somit ist für die photoinduzierte Degradation bei pH 3 der 
optimale pH-Bereich für einen schnellen Degradationsprozess. 
Bei der photoinduzierten Degradation von Erythromycin trat bei pH 7 und pH 9 ein 
Abbauprodukt mit m/z = 720 auf, welches als Erythromycin C identifiziert werden 
konnte. Ein weiteres Abbauprodukt mit dem m/z = 750 wurde beobachtet. Diese Masse 
entspricht Erythromycin F, allerdings wurde dieses Produkt bei einer anderen 
Retentionszeit beobachtet, so dass es sich hierbei um ein Isomer von Erythromycin F 
handelt. Alle hier diskutierten Photoprodukte von Erythromycin könnten aufgrund des 
intakten Makrolidrings noch eine antibiotische Wirkung zeigen. 
Die Geschwindigkeitskonstanten der Abbauprodukte von Spiramycin konnten vollständig 
für pH 3 und 7 bestimmt werden. Bei pH 9 konnte nur die Konzentrations-Zeit Kurve für 
das Produkt mit m/z = 160 mathematisch modelliert werden. Hierbei konnte kein Trend 
bezüglich der pH-Werte beobachtet werden.  
Der Abbau der gebildeten Phototransformationsprodukte von Tylosin mit m/z = 192, m/z 
= 336, m/z = 352 und m/z = 215 war bei pH 7 am schnellsten. Bei pH 3 und pH 9 konnte 
ein deutlich langsamer Degradationsprozess beobachtet werden. 
4.4.3 Einfluss von gelöstem Sauerstoff am Beispiel von Spiramycin 
Der Einfluss von gelöstem Sauerstoff auf die photoinduzierte Degradation von 
Makroliden wurde am Beispiel von Spiramycin untersucht. Alle bestimmten 
Geschwindigkeitskonstanten von Spiramycin und dessen Abbauprodukte sind in Tabelle 
4.20 aufgeführt. 
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Tab 4.20 Geschwindigkeitskonstanten und Halbwertszeiten von Spiramycin I und 
Spiramycin III und deren photoinduzierten Abbauprodukte bei pH 3-4, 6-7 
und 8-9 unter Sauerstoffanwesenheit und -abwesenheit 
Substanz 
(m/z-
value) 
pH-
Wert  
Sauerstoff k1 
/min
-1
  
 
t1/2 
 /min 
 
k2  
/min
-1 
 
t1/2 
/min 
 
k3  
/min
-1 
 
t1/2  
/min 
 
Spi I 3-4 ja 0.80 0.87     
Spi I 3-4  nein 1.44 0.48     
Spi III 3-4 ja 0.77 0.90     
Spi III 3-4  nein 0.75 0.92     
160 3-4  ja 0.67 1.04 0.14 5.01   
160 3-4  nein 1.33 0.52 0.05 14.63   
336a 3-4  ja 0.35 2.00 0.43 1.60 0.55 1.26 
336a 3-4  nein 0.57 1.22 0.12 6.00 0.56 1.24 
336b 3-4  ja 0.21 3.29 0.52 1.33 0.61 1.14 
336b 3-4  nein 0.58 1.19 0.58 1.19 0.10 7.19 
Spi I 6-7  ja 0.62 1.12     
Spi I 6-7 nein 1.18 0.59     
Spi III 6-7  ja 0.64 1.08     
Spi III 6-7 nein 0.67 1.03     
160 6-7  ja 0.64 1.08 0.07 10.49   
160 6-7  nein 1.18 0.59 0.07 10.34   
336a 6-7  ja 0.29 2.40 0.30 2.35 1.26 0.55 
336a 6-7  nein 0.34 2.02 0.94 0.74 0.34 2.03 
336b 6-7  ja 0.99 0.70 0.21 3.33 0.21 3.31 
336b 6-7  nein 0.64 1.08 0.23 3.03 0.61 1.13 
Spi I 8-9 ja 0.66 1.05     
Spi I 8-9  nein 1.11 0.62     
Spi III 8-9 ja 0.54 1.28     
Spi III 8-9  nein 0.54 1.29     
160 8-9  ja 0.93 0.74 0.04 16.39   
160 8-9  nein 1.15 0.60 0.06 12.21   
336a 8-9 ja - - - - - - 
336a 8-9  nein 0.93 0.74 0.18 3.96 0.95 0.73 
336b 8-9  ja - - - - - - 
336b 8-9  nein 1.01 0.68 0.11 6.49 1.01 0.69 
322 3-4  nein 0.31 2.23 0.31 2.24 0.23 3.00 
322 6-7  nein 0.59 1.17 0.59 1.17 0.24 2.93 
322 8-9  nein 0.45 1.52 0.20 3.47 0.50 1.39 
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Unter Sauerstoffabwesenheit konnte ein weiteres Photodegradationsprodukt mit m/z = 
322 identifiziert werden. Dieses Degradationsprodukt ist in Abb. 4.19 dargestellt.  
 
Abb. 4.19 Degradationsprodukt von Spiramycin, das unter UVC-Bestrahlung und 
Sauerstoffabwesenheit bei pH 3-4, pH 6-7 und pH 8-9 entstanden ist 
Dieses Produkt konnte als eines der glykosidisch gebundenes Zuckermolekül beschrieben 
werden und wurde bisher in der Literatur nicht beschrieben. Das Degradationsprodukt 
mit m/z = 160 konnte immer als Zwischenprodukt einer Folge-Reaktion, Gleichung 2.22, 
beschrieben werden. Die anderen Photodegradationsprodukte konnten als 
Zwischenprodukte einer Folge-Folge-Reaktion, Gleichung 2.24, modelliert werden. 
In Abwesenheit von Sauerstoff konnte sowohl bei Spiramycin als auch bei den 
Abbauprodukten eine Beschleunigung des Abbaus erreicht werden. Der pH-Wert spielt 
hier eine untergeordnete Rolle und hat keinen signifikanten Einfluss auf den 
photoinduzierten Abbau. Somit hat hier die Abwesenheit von Sauerstoff einen positiven 
Einfluss auf die Degradation und Eliminierung der Abbauprodukte aus Wässern. 
4.4.4 Vergleich der durch UVA- und UVC-Bestrahlung induzierten 
Photodegradation der Makrolide  
Durch UVA-Bestrahlung konnten die gleichen Produkte in Lösung identifiziert werden 
wie durch UVC-Bestrahlung, allerdings konnte hierbei kein Abbau der Produkte 
gefunden werden. Die identifizierten Produkte wurden schon vor Bestrahlung 
aufgefunden. Hierbei handelt es sich um säureinduzierte Degradation, wie sie schon 
mehrmals in dieser Arbeit beschrieben wurde. 
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Die UVA-Bestrahlungsexperimente an Spiramycin führten zu einem sehr geringen 
Abbau, so dass eine mathematische Anpassung der Daten nach einem kinetischen Modell 
erster Ordnung nicht zu sinnvollen Resultaten führte. Es entstanden die gleichen Produkte 
wie bei UVC-Bestrahlung. Allerdings bildeten sich diese Photodegradationsprodukte, 
bedingt durch den langsamen Abbau, deutlich später, so dass auch hier auf die 
mathematische Modellierung verzichtet wurde. Unter UVA-Bestrahlung wurde ein 
weiteres Produkt identifiziert, das einen m/z-Wert von 702 aufwies, siehe Abb. 4.20.  
 
Abb. 4.20 Photodegradationsproduktbildung mit m/z = 702 aus Spiramycin I durch 
UVA-Bestrahlung 
Hier konnte ein intakter Lacton-Ring gefunden werden, was bestätigt, dass UVA-
Bestrahlung ein milderes Verfahren darstellt. Außerdem wurden keine OH-Radikale 
durch Wasserspaltung gebildet. Dadurch verlief der Abbau deutlich langsamer, der 
Lacton-Ring blieb intakt. Photodegradationsprodukte entstanden deutlich später. Bei dem 
Produkt mit m/z = 702 handelt es sich um das von Calza et al. beschriebene, durch UVA-
Bestrahlung entstandene Produkt
192
. 
Bei Tylosin verlief der Abbau unter UVA-Bestrahlung ebenfalls deutlich langsamer. Eine 
vergleichende Übersicht über Abbauraten und zugehörigen Halbwertszeiten ist von 
Tylosin A und Tylosin B in Tab. 4.21 widergegeben. 
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Tab. 4.21 Geschwindigkeitskonstanten und daraus resultierenden Halbwertszeiten von 
Tylosin A und Tylosin B unter UVA- und UVC-Bestrahlung. 
Substanz pH-Wert Strahlung k /min
-1
 t1/2 /min 
Tyl A 3 UVA 0.10 6.93 
  UVC 2.46 0.28 
Tyl B  UVA 0.15 4.62 
  UVC 1.43 0.48 
Tyl A 7 UVA 0.12 5.78 
  UVC 0.14 4.95 
Tyl B  UVA 2.47 0.28 
  UVC 1.66 0.42 
Tyl A 9 UVA 0.14 4.95 
  UVC 1.24 0.56 
Tyl B  UVA 0.17 4.08 
  UVC 0.67 1.03 
 
Nach UVA-Bestrahlung konnten Produkte mit m/z-Werten von 336 und 192 identifiziert 
werden. Bei UVC-Bestrahlung konnten die beiden Produkte ebenfalls gefunden werden, 
außerdem noch zwei weitere Produkte mit m/z-Werten von 352 und 215. Produkte, die 
einen Lactonring aufwiesen, konnten nicht unter UVA- Bestrahlung gefunden werden. 
Es zeigte sich, dass die effektivere Bestrahlungsmethode für den Abbau der Makrolide 
die Verwendung von UVC-Strahlung ist.  
4.4.5 Einfluss von TiO2 auf den Azithromycin-Abbau unter UVA-
Bestrahlung 
Anhand von Azithromycin A, einer schwach UV-reaktiven Substanz, soll nun der 
Einfluss von TiO2 beschrieben werden. Dabei wurden zwei verschiedene TiO2-
Modifikationen eingesetzt. Der pH-Wert wurde auf pH 3-4 eingestellt. Die Ergebnisse 
sind in Tabelle 4.22 dargestellt. 
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Tab. 4.22 Abbau von Azithromycin A bei pH 3-4 in Anwesenheit von TiO2 bzw. P25 
und unter UVA-Bestrahlung 
 k /min-1 t1/2 /min 
nur UVA 0.03 23.75 
50 mg/L TiO2 kein Abbau 
100 mg/L TiO2 kein Abbau 
50 mg/L P25 0.30 2.29 
100 mg/L P25 0.38 1.84 
 
Wie in Tabelle 4.22 ersichtlich, konnte der Abbau von Azithromycin A unter Zugabe von 
P25 deutlich beschleunigt werden. Kein Abbau konnte bei Zusatz von gewöhnlichen 
TiO2 beobachtet werden. Die Ursache hierfür ist, dass durch Lichtstreuung an TiO2-
Partikeln die Wechselwirkung zwischen Azithromycin und Strahlung reduziert wird. 
Andererseits führt die Wechselwirkung der inaktiven TiO2-Modifikation mit UVA-
Strahlung nicht zur Generierung von Hydroxylradikalen, die dann die Degradation des 
Azithromycin verursachen. 
Jedoch konnte die Zugabe der UV-reaktiveren TiO2 P25-Modifikation die 
Abbaugeschwindigkeit nicht soweit erhöhen wie die Verwendung der UVC-Lampe. Die 
Dispersion des Extinktionskoeffizienten von Azithromycin wies eine geringe Absorption 
im UVC-Bereich auf. Im UVA-Bereich dagegen wurde keine UV-Absorption beobachtet 
werden. Daher konnte durch UVC-Bestrahlung durch Erzeugung von Hydroxylradikalen 
ein schnellerer Abbau erzielt werden. 
4.4.6 Beurteilung der Ökotoxizität mittels QSAR 
Eine Abschätzung der Ökotoxizität wurde mittels QSAR-Analyse durchgeführt. Die 
Resultate sind in Tab. 4.23 dargestellt. 
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Tab. 4.23 QSAR-Analyse der Photodegradationsprodukte der Makrolide mit 
ungefährlicheren (grün) und gefährlicherer Photoprodukte (rot) im 
Vergleich zu der Ausgangssubstanz. Analysiert wurden die 
Ausgangskonzentrationen der Wirksamkeit gegen die Organismen im 
Vergleich zu der Konzentration der Wirksamkeit des Photoproduktes 
Substanz Daphnia 
magna 
LC50 (48 h) 
mg/L
a
 
Fathead 
minnow 
LC50 (96 
h) mg/L
a
 
Fathead 
minnow 
LC50 (96 
h) mg/L
b,c
 
Branchio
poda 
LC50 (48 
h) 
mg/L
b,d
 
Azi A 80.84 0.33 - 3.04 
Azi B 72.43 0.87 - 2.22 
735 98.37 0.14 - 3.99 
720 202.02 - - 28.4 
592 108.58 0.04 - 23.4 
591 151.56 0.10 - 3.26 
434 97.23 4.09 695 23.3 
192 2067.67 4087.53 1.58E5 1780 
Ery A 135.5 -  8.6 
Ery B 127.65 - - 0.98 
Ery C 193.84 - 340 11.3 
Ery F 333.08 - - 68.4 
716  129.61 - 193 6.36 
192 2067.67 4087.53 1.58E5 1780 
Spi I 69.14 - - 97 
Spi III 15.00 - - 34.2 
336  579.58 410.60 2.69E5 - 
322 666.63 547.26 4E5 - 
160 367.72 1062.61 1.88E4 - 
702 211.54 - - 703 
Tyl A 104.55 - - 426 
Tyl B 76.56 - - 264 
352 347.51 683.37 4.39E4 - 
336 579.58 410.60 2.69E5 - 
215 90.11 246.51 551 - 
192 2067.67 4087.53 1.58E5 1780 
a 
T.E.S.T 
b 
QSAR Toolbox 
c
 Pimephales promelas 
d
 undef. Testorganismen 
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Die QSAR-Analyse lieferte für einige Degradationsprodukte und Organismen keine 
Vorhersagewerte, so dass ein Vergleich mit der Ausgangssubstanz nicht möglich war. 
Allgemein lässt sich sagen, dass die Bestrahlung der Substanzen einen positiven Effekt 
auf die Verminderung der Wirksamkeit der Substanzen hat. Die detektierten 
Zuckermoleküle sollen der Vorhersage nach im Vergleich zu den Molekülen mit intaktem 
Lactonring höhere LC50-Konzentrationen aufweisen, die die Wirksamkeit gegen die 
untersuchten Mikroorganismen widerspiegeln. Jedoch wurden auch hier für einige 
Substanzen erhöhte LC50-Werte vorhergesagt, von denen jedoch keiner in den unteren 
µg/L Bereich vordringt, was in Oberflächengewässern gefundenen Konzentrationen 
entspräche. Die Verwendung unterschiedlicher Software lieferte auch hier 
unterschiedliche Werte wie zuvor die QSAR-Analyse der Fluorchinolone und ihrer 
Abbauprodukte. 
4.5 Sulfonamide 
In diesem Abschnitt werden die Sulfonamide Sulfadiazin, Sulfamethazin, 
Sulfamethoxazol und Sulfathiazol und ihr photoinduzierter Abbau beschrieben. Hierbei 
wurden pH-Wert, H2O2-Konzentration und die Anwesenheit bzw. Abwesenheit von 
Sauerstoff untersucht. Dabei wurde UVC-Strahlung verwendet. Darüber hinaus wurden 
einige Substanzen auch UVA-Strahlung ausgesetzt. Die Abbauversuche wurden im 
sauren bei pH 3-4, im neutralen bei pH 6-7 und im basischen Milieu bei pH 8-9 
durchgeführt. Die Konzentrationen von H2O2 betrugen 10 und 30 mg/L ebenfalls jeweils 
bei den drei pH-Wert-Bereichen. Auch wurde der Einfluss der Anwesenheit von 
Sauerstoff untersucht. 
Die Untersuchungen mit UV/Vis-Spektroskopie zeigten anhand der Absorptionsbanden 
in den erhaltenen Spektren, dass Sulfonamide photoreaktive Substanzen sind, siehe Abb. 
4.21.  
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Abb. 4.21 UV-Vis Spektren von Sulfadiazin (oben links), Sulfamethazin (oben rechts), 
Sulfamethoxazol (unten links) und Sulfathiazol (unten rechts), bei pH 3-4 
(rot), pH 6-7 (grün) und pH 8-9 (blau). Die Konzentrationen der wässrigen 
Lösung betrugen 50 mg/L. 
Interessant bei den Spektren ist, dass bathochrome und hypsochrome Effekte mit 
Änderung des pH-Wertes beobachtet wurden. Eine Verschiebung des Maximums einer 
Bande lässt sich bei Sulfamethazin und Sulfamethoxazol erkennen. Bei Sulfamethoxazol 
verschob sich bei pH 3-4 das Maximum in den höheren Wellenlängenbereich, bei 
Sulfamethazin verschob sich bei pH 8-9 das Maximum in den niedrigeren 
Wellenlängenbereich. Bei Sulfadiazin und Sulfathiazol verändern sich die Spektren durch 
Auftreten bzw. Verschwinden von Banden. So lässt sich bei Sulfadiazin ein starkes 
Maximum bei pH 3-4 erkennen, bei pH 6-7 und 8-9 sind jeweils zwei Maxima zu sehen. 
Ähnlich verhielt sich Sulfathiazol. Hier sind bei pH 8-9 eine Bande im Spektrum 
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erkennbar und bei pH 6-7 und 3-4 jeweils zwei Banden. Ob und inwieweit diese 
Eigenschaften Auswirkungen auf die Kinetik und der Degradation der Substanzen haben, 
wird im nächsten Kap. 4.5.1 diskutiert. Die Veränderung der Banden lässt sich wie bei 
den Fluorchinolonen durch die Tautomerien des Moleküls erklären, die durch die 
unterschiedlichen pH-Werte hervorgerufen wird, siehe Abb. 4.22. 
S OO
NH
NH3
+
R
S OO
NH
NH2
R
S OO
N
-
NH2
R
H
+
+ H
+
+
H
+
- H
+
-
 
Abb. 4.22 Einfluss des pH-Wertes auf die Ladung von Sulfonamiden, saures Milieu 
(links), neutrales Milieu (mitte), basisches Milieu (rechts) 
Photodegradationsprodukte wurden bei Sulfamethoxazol, Sulfadiazin und Sulfamethazin 
beobachtet. Zunächst soll der Photo-Abbau der einzelnen Sulfonamide in Kapitel 4.5.1 
diskutiert werden, danach das Abbauverhalten der Degradanten. 
4.5.1 Kinetik der Photodegradation der Sulfonamide 
Um die Reihenfolge der Abbaugeschwindigkeiten der vier Sulfonamide unter UVC-
Bestrahlung zu bestimmen, wurden zunächst einmal die Geschwindigkeitskonstanten 
ermittelt, siehe Tabelle 4.24. 
  4 Ergebnisse und Diskussion  
 
Seite | 113  
 
 
Auffällig ist, dass Sulfamethoxazol am schnellsten in Abwesenheit von Sauerstoff 
abgebaut wurde k=1.63 min
-1
, danach unter H2O2-Zugabe k=1.25 min
-1
. Unter diesen 
Bedingungen sowie bei Sauerstoffanwesenheit wurde Sulfamethoxazol jeweils bei pH 3-
4 am schnellsten abgebaut. Am langsamsten baute Sulfamethoxazol bei pH 8-9 mit einer 
Geschwindigkeitskonstante von 0.35 min
-1
 ab. Dieser Wert wurde bei Sulfadiazin und 
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Sulfamethazin nicht erreicht. Bei Sulfathiazol erwies sich das basische Milieu als 
vorteilhaft für einen schnellen Abbau. Im Basischen wurde bei Variation der 
Bedingungen jeweils der schnellste Abbau erzielt. War bei Sulfamethoxazol der Abbau in 
Abwesenheit von Sauerstoff am schnellsten, so konnte bei den anderen drei 
Sulfonamiden der langsamste Abbau unter dieser Bedingung beobachtet werden. Hier 
erwies sich aber die Zugabe von H2O2 als abbaubeschleunigend. Je höher die 
Konzentration an H2O2 am Anfang war, desto schneller erfolgte der Abbau. 
Bei Sulfamethoxazol konnte ein Zwischenprodukt identifiziert werden, siehe Kap. 4.5.2. 
Es handelte sich hierbei um ein Isomer durch eine Umlagerungsreaktion des 
Isoxazolrings. Offensichtlich wurde die Umlagerungsreaktion in Abwesenheit von 
Sauerstoff bevorzugt. 
Im nachfolgenden werden die berechneten Quanteneffizienzen analysiert. Die 
Quanteneffizienzen wurde bei pH 3-4, 6-7 und 8-9 bestimmt, siehe Tabelle 4.25. 
Tab. 4.25 Quanteneffizienten der Sulfonamide Sulfadiazin, Sulfamethazin, 
Sulfamethoxazol und Sulfathiazol bei pH 3-4, pH 6-7 und pH 8-9. 
Substanz pH k1 /min
-1
 t ½ /min ε254nm /L mol
-1
 cm
-1
 Φ254nm 
Sulfadiazin 3-4 0.15 4.62 15300 2.7E-03 
 
6-7 0.18 3.85 20272 2.5E-03 
 
8-9 0.13 5.33 23592 1.5E-03 
Sulfamethazin 3-4 0.16 4.33 18086 2.5E-03 
 
6-7 0.07 9.90 18019 1.1E-03 
 
8-9 0.15 4.62 21590 1.9E-03 
Sulfamethoxazol 3-4 0.90 0.77 9319 2.7E-02 
 
6-7 0.35 1.98 14204 6.9E-03 
 
8-9 0.35 1.98 13923 7.0E-03 
Sulfathiazol 3-4 0.30 2.31 15542 5.4E-03 
 
6-7 0.30 2.31 18030 4.7E-03 
 
8-9 0.65 1.07 16639 1.1E-02 
 
Die Quanteneffizienzen von Sulfamethoxazol und Sulfathiazol ergeben höhere Werte als 
die von Sulfadiazin und Sulfamethazin. Dies zeigt, dass die zur Reaktion führende 
Absorption von UVC-Strahlung bei diesen beiden Substanzen höher war, als bei 
Sulfadiazin und Sulfamethazin. 
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Nur der Abbau von Sulfamethoxazol erfolgte innerhalb von 10 min bei allen drei pH-
Bereichen. Die anderen Sulfonamide benötigten eine längere Bestrahlungszeit zur 
vollständigen Degradation. Im Vergleich zu den bereits beschriebenen Makroliden zeigt 
sich dies eben in der Quanteneffizienz, die bei den Makroliden ein bis zwei 
Zehnerpotenzen höher lag, vgl. Tabelle 4.17. 
4.5.2 Besonderheit bei der Photoproduktentstehung von 
Sulfamethoxazol 
Bei der Bestrahlung von Sulfamethoxazol wurde ein Produkt mit dem gleichen m/z-
Verhältnis und einem Fragmentierungsmuster gleich dem von Sulfamethoxazol 
beobachtet. Bei dem Produkt handelt es sich um ein Oxazol entstanden aus der 
Umlagerung des Isoxazolrings, siehe Abb. 4.23
195–197
. 
 
Abb. 4.23 Primäres Phototransformationsprodukt (rechts) von Sulfamethoxazol (links) 
und korrespondierende [M+H]
+
-Werte und Retentionszeiten 
Entstehung und Abbau des Photodegradationsproduktes wurden untersucht. Dazu wurde 
Sulfamethoxazol sowohl mit UVA-Licht als auch UVC-Licht bestrahlt. Die ermittelten 
Geschwindigkeitskonstanten und zugehörige Halbwertszeiten sind in Tabelle 4.26 
widergegeben. 
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Vergleicht man die Transformation unter UVA- und UVC-Bestrahlung, so ist ersichtlich, 
dass die Umwandlung von Sulfamethoxazol deutlich langsamer unter UVA-Bestrahlung 
erfolgt. Auch eine Tendenz bzgl. des pH Wertes ist ersichtlich: Je höher der pH-Wert 
desto langsamer die Isomerisierung. Dies gilt für die Bestrahlung in beiden UV-
Bereichen. Für die Degradation des Umlagerungsproduktes gilt ähnliches. Da bei UVA-
Bestrahlung nur die Entstehung des Isomeren beobachtet wurde, der Abbau vermutlich 
bei einer längeren Bestrahlungszeit erfolgt, wurden die erhaltenen Messwerte ohne 
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numerische Modellierung der Messwerte in einem MS-Signal-Intensitäts-Zeit-Diagramm 
aufgetragen, siehe Abb. 4.24. 
 
Abb. 4.24 MS-Peak Area des Oxazolisomers 254 bei pH 3-4 (blau), 6-7 (rot) und 8-9 
(grün) 
Das Oxazolisomer entsteht bei pH 3-4 deutlich eher als bei pH 8-9. Dies stimmt mit der 
Beobachtung der Abnahme von Sulfamethoxazol überein.  
Ein weiterer Aspekt, der bei der Produktentstehung untersucht wurde, ist der Einfluss der 
An- und Abwesenheit von Sauerstoff. Dies wird im Folgenden für UVC-Bestrahlung 
diskutiert. Außerdem wird dabei der Einfluss der H2O2-Zugabe diskutiert. 
Entstehung und anschließende Abnahme des Zwischenproduktes wurde unter allen 
untersuchten Bedingungen durch eine Folge-Reaktion, Gleichung 2.22 beschrieben. Bei 
pH 3-4 in Anwesenheit von 30 mg/L H2O2-Zugabe wurden nur vier Messwerte erhalten, 
so dass hier auf einen Fit der Mass-Area-Kurve verzichtet wurde. Die Degradation verlief 
zu schnell für die Zeitauflösung der verwendeten Untersuchungsmethode. Die 
Konstanten und zugehörige Halbwertszeiten sind in Tab. 4.27 zusammengestellt. 
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Tab. 4.27 Geschwindigkeitskonstanten und zugehörige Halbwertszeiten des Oxazol-
Zwischenproduktes bei UV-Bestrahlung bei verschiedenen pH-Werten, und 
Sauerstoff- und H2O2-Konzentrationen  
Experimentelle Bedingung 
k1 /min
-1
 t1/2 /min k2 /min
-1
 t1/2 /min 
pH O2 
H2O2 
/mg L
-1
 
3-4 Ja - 0.95 0.73 2.48 0.28 
 Ja 10 1.26 0.55 1.96 0.35 
 Ja 30 Nicht bestimmt 
 Nein - 1.62 0.43 1.60 0.43 
6-7 Ja - 0.35 1.98 0.75 0.92 
 Ja 10 0.48 1.44 0.73 0.95 
 Ja 30 0.48 1.44 0.95 0.73 
 Nein - 1.30 0.53 1.32 0.53 
8-9 Ja - 0.35 1.98 0.92 0.75 
 Ja 10 0.47 1.47 0.92 0.75 
 Ja 30 0.57 1.22 1.02 0.68 
 Nein - 0.86 0.81 0.89 0.78 
 
Der schnellste Aufbau des Oxazol-Zwischenproduktes wurde bei Sauerstoffabwesenheit 
beobachtet. Dies wurde bei der Degradation von Sulfamethoxazol ebenfalls gefunden. 
Die Abnahme von Sulfamethoxazol und der Verlauf der Entstehung und Abnahme des 
Primären Produktes, des Oxazolisomeren, sind für ausgewählte Bedingungen 
exemplarisch in Abb. 4.25 gezeigt. 
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Abb. 4.25 Abnahme von Sulfamethoxazol unter Anwesenheit (■) und Abwesenheit (●) 
von Sauerstoff. Vergleich der Entstehung des Photodegradationsproduktes 
unter Sauerstoffeinfluss (oben) und bei Sauerstoffabwesenheit (unten) bei 
pH 3-4 (rot), pH 6-7 (grün) und pH 8-9 (blau) 
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In Abb. 4.25 ist deutlich zu erkennen, dass bei pH 8-9 in Abwesenheit von Sauerstoff die 
größte Menge an Phototransformationsprodukt entstand. Unter diesen Bedingungen 
verlief die Eliminierung auch am längsten. Folgende Unterschiede zeigten sich bei 
Sauerstoffan- und -abwesenheit. Bei Sauerstoffanwesenheit bei pH 6-7 entstand mehr 
Produkt, als bei Sauerstoffabwesenheit bei pH 3-4. Bei Sauerstoffanwesenheit lässt sich 
erkennen, dass je höher der pH-Wert desto mehr Produkt auftrat, desto länger aber auch 
der Abbau des Produktes dauerte. Bei Sauerstoffabwesenheit konnte das Produkt bereits 
nach ca. 7 min bei pH 3-4 und 6-7 vollständig aus der Lösung eliminiert werden, bei pH 
8-9 nicht. 
Bei Anwesenheit von Sauerstoff konnte die Produktentstehung und der dann folgende 
Abbau durch Zugabe von H2O2 beschleunigt werden. Hierbei erwies sich die Wahl einer 
höheren Konzentration an H2O2 vorteilhaft. So konnte der Abbau des 
Degradationsproduktes innerhalb von 10 min erfolgen. Damit kann eine mögliche Gefahr 
für die Umwelt, die von dieser Substanz ausgehen kann, reduziert werden, wenn diese 
Form von AOP angewendet wird. 
4.5.3 Photodegradationsprodukte von Sulfamethazin und Sulfadiazin 
Bei der Photodegradation von Sulfamethazin und Sulfadiazin unter UVC-Bestrahlung 
konnten in Abb. 4.26 abgebildete Photodegradationsprodukte identifiziert werden. 
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Abb. 4.26 Photodegradationsprodukte von Sulfamethazin und Sulfadiazin und deren 
Entstehungswege 
Wie zu erkennen ist, verläuft die Produktbildung von Sulfamethazin und Sulfadiazin 
aufgrund ähnlicher Strukturen analog. Beide Ausgangssubstanzen besitzen je einen para-
substituierten Benzolring und einen Pyrimidinring. Hydroxylradikal-Substituenten 
wurden an beiden Ringen nachgewiesen. Dies bestätigen die unterschiedlichen 
entstandenen Fragmentierungsmuster in MS/MS-Experimenten. Auch 
Degradationsprodukte ohne Hydroxylbeteiligung wurden nachgewiesen, wie in Abb. 4.26 
und Tab 4.28 ersichtlich.  
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Tab. 4.28 Fragmentierungsmuster von Sulfadiazin und Sulfamethazin 
 
Hierbei wurde jeweils der Pyrimidinring fragmentiert oder eliminiert. Interessant sind 
nun die korrespondierende Geschwindigkeitskonstanten, die nachfolgend am Beispiel 
von pH 3-4, pH 6-7 und pH 8-9 für beide Substanzen diskutiert werden. 
Babic et al. und Batista et al. haben in ihren Studien an Sulfamethazin ähnliche 
Photodegradationsprodukte gefunden, jedoch nur ein Produkt, das eine OH-Gruppe an 
einem der 6-Ringe aufwies
198,199
. Studien, in denen Substitution an beiden Ringen 
beobachtet wurde, stammen von Fukahori et al. und Guo et al.
200,201
. Bei Sulfadiazin 
konnten Li et al. zwei Produkte mit m/z = 187 und 267 identifizieren. Allerdings wurde 
auch hier nur ein Produkt beschrieben, in dem es zur Substitution an einem Ring kam
202
. 
Sukul et al. fanden zwei Photodegradationsprodukte mit m/z = 267 und erhielten dabei 
das gleiche Fragmentierungsmuster für beide Substanzen. Sie interpretierten dies als 
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Substitution an nur einem 6-Ring aber an unterschiedlichen Positionen
203
. Somit konnte 
in dieser Arbeit ein neues Photodegradationsprodukt identifiziert werden. Durch MS/MS-
Experimente ließen sich strukturelle Beweise für die Hydroxylierung beider Ringe 
finden. Das zweite Produkt entstand nur bei pH 8-9 unter allen verschiedenen 
Bedingungen.  
Warum konnten bei Sulfadiazin und Sulfamethazin Hydroxylzwischenprodukte 
identifiziert werden, bei Sufamethoxazol und Sulfathiazol nicht? Eine Erklärung hierfür 
liefert die Quanteneffizienz, siehe Tab. 4.23. Sulfamethoxazol und Sulfathiazol 
absorbierten die UVC-Strahlen effektiver als Sufadiazin und Sulfamethazin, so dass eine 
direkte photoinduzierte Zerstörung dieser beiden Sulfonamide bevorzugt auftrat.  
Die kinetische Beschreibung der Abbauprodukte bei unterschiedlichen pH-Werten ist in 
Abb. 4.27 dargestellt. Die meisten Zwischenprodukte von Sulfamethazin konnten nicht 
modelliert werden, da die Bildung der Substanz aufgenommen, jedoch nur ein geringer 
Teil des Abbaus beobachtet wurde. Alle Mass-Area-Zeit Kurven der Zwischenprodukte 
von Sulfamethazin und Sulfadiazin sind in Abb. 4.27 dargestellt. Der Großteil der Daten 
konnte als Folge-Reaktion nach Gl. 2.22 beschrieben werden. 
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Abb. 4.27 Konzentrations-Zeit Kurven der Photodegradationsprodukte von 
Sulfamethazin mit m/z von 215 (●), 295a (■) und 295b (▲); gesamte Kurven 
oben links, Auswahl der Kurven oben rechts; Unten links: Konzentrations-
Zeit Kurven der Photodegradationsprodukte von Sulfadiazin mit m/z von: 
187 (■), 267a (▲) und 267b (♦). Aufgenommen bei pH 3-4 (rot), pH 6-7 
(grün) und pH 8-9 (blau).  
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Die Zwischenprodukte von Sulfamethazin mit m/z von 215 und von Sulfadiazin mit m/z 
von 187 wurden am häufigsten gebildet. Dies könnte ein Effekt der Ionisierungseffizienz 
im ESI-MS sein, die bei den Substanzen unterschiedlich sein kann.  
Der Einfluss von H2O2 ist in der nun nachfolgenden Abb. 4.28 bei pH 3-4 dargestellt. 
 
Abb. 4.28 Konzentrations-Zeit Kurven von den Photodgradationsprodukten von 
Sulfamethazin (links), von 187 (■), 267a (♦) und 267b (●) und von 
Sulfadiazin (rechts), von 215 (●), 295a (■) und 295b (♦) bei pH 3-4 bei 0 mg/L 
H2O2 (rot), 10 mg/L H2O2 (lila) und 30 mg/L (blau).  
Je höher die Konzentration an H2O2, desto schneller der Abbauprozess der 
Zwischenprodukte. Die Produkte mit m/z = 215 von Sulfamethazin und m/z = 187 von 
Sulfadiazin wurden ebenfalls schneller gebildet und abgebaut bei erhöhter H2O2-
Konzentration. Eine Bestrahlung von 10 min reichte aber nicht aus, um die entstandenen 
Zwischenprodukte vollständig aus dem jeweiligen System zu eliminieren. 
4.5.4 Ökotoxizitätseinschätzung 
Zunächst wurden die MHK-Werte der Sulfonamide bestimmt, siehe Tabelle 4.27. Beide 
in dieser Arbeit verwendeten Mikroorganismenstämme wurden gehemmt. Bis auf 
Sulfamethoxazol bei Bacillus subtilis lagen die MHKs deutlich über der eingesetzten 
Konzentration der Photodegradationsversuche, so dass von einer Wirksamkeit der 
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Sulfonamide gegen die beiden untersuchten Bakterienstämme nicht ausgegangen werden 
kann. Diese Behauptung stimmte mit der Literatur überein
204
. 
Zur Beurteilung der Ökotoxizität der einzelnen Substanzen wurde wiederum eine QSAR 
Analyse durchgeführt, siehe Tabelle 4.29. 
Tab. 4.29 Bestimmung der Toxizität von Sulfonamiden und deren 
Photodegradationsprodukte mittels QSAR 
Substanz Photoinduzierte 
Toxizität an 
Daphnia magna
a
 
LC50 (48h) 
Branchiopoda
a,b
 
/mg L
-1
 
Pseudomonas 
fluorescens
c
 
/mg L
-1
 
Bacillus 
subtilis
c
 
/mg L
-1
 
Sulfadiazin nicht phototoxisch 1.14E+04 102.5 104.50 
SDZ 187 nicht phototoxisch 4.91E+03 - - 
SDZ 267 a nicht phototoxisch 3.34E+04 - - 
SDZ 267 b nicht phototoxisch 3.34E+04 - - 
Sulfamethazin nicht phototoxisch 1.25E+03 - 99.01 
SMZ 215 nicht phototoxisch 4.55E+04 - - 
SMZ 295 a nicht phototoxisch 3.63E+03 - - 
SMZ 295 b nicht phototoxisch 3.63E+03 - - 
Sulfamethoxazol nicht phototoxisch 2.05E+03 48.51 6.4 
SMX254 nicht phototoxisch 2.05E+03 - - 
Sulfathiazol nicht phototoxisch 1.25E+03 25.43 24.26 
a 
vorhergesagt mit QSAR Toolbox 
b
 undef. Testorganismus 
c 
best. MHK 
Untersucht wurde die Vorhersage der Phototoxizität an Daphnia magna und die 
Sterblichkeit von Kiemenfußkrebsen. Beide Organismen wurden ausgewählt, da sie in 
Gewässern bzw. für die Beurteilung der Wasserqualität eingesetzt werden.  
Mittels QSAR Toolbox und T.E.S.T wurde die QSAR-Analyse vorgenommen, wobei die 
Software T.E.S.T keine Resultate lieferte. Somit wurde die Analyse mittels der QSAR 
Toolbox vorgenommen. Die Sterblichkeit der Kiemenfußkrebse lag über 1 g/L für alle 
vorgeschlagenen Strukturen der Photodegradationsprodukte. Somit kann davon 
ausgegangen werden, dass keine Phototoxizität von den Substanzen ausgeht. Auch die 
Kalkulierung der Phototoxizität an Daphnia magna zeigte, dass die Substanzen nicht 
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phototoxisch waren. Diese Prognosen sind jedoch mit Vorsicht zu betrachten. De Liguoro 
et al. untersuchten Sulfonamide bezüglich der Toxizität gegenüber Daphnia magna und 
zeigten, dass diese Pharmazeutika negative Wirkung haben können
205
. Jung et al. 
berichteten über die Beobachtung von Phototoxizität bei einigen Sulfonamiden
206
. 
4.6 Tetracycline 
In diesem Kapitel wird die Untersuchung dreier Tetracycline beschrieben: Doxycyclin, 
Oxytetracyclin und Tetracyclin. Auch hier wurden zunächst einmal UV/Vis-Spektren in 
wässriger Lösung bei drei verschiedenen pH-Werten aufgenommen, siehe Abb. 4.29. 
 
Abb. 4.29 UV/Vis-Spektren von 50 mg/L Doxycyclin (links), 50 mg/L Oxytetracyclin 
(mitte) und 25 mg/L Tetracyclin (rechts) bei pH 3-4 (rot), pH 6-7 (grün) und 
pH 8-9 (blau).  
Bei den UV/Vis-Spektren der Tetracycline lassen sich zwei Absorptionsbanden erkennen: 
im UVC-Bereich zwischen 255 und 275 nm und im UVA-Bereich zwischen 350 nm und 
370 nm. Daher steht bei den Tetracyclinen besonders die Verwendung verschiedener 
Lichtquellen mit unterschiedlichen Strahlungscharakteristiken im Fokus der 
Untersuchung. Photodegradationsprodukte der drei Tetracycline wurden weder unter 
UVA noch unter UVC-Bestrahlung nachgewiesen, so dass hier ausschließlich auf die 
Kinetik des photoinduzierten Abbaus eingegangen wird.  
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4.6.1 Degradation von Tetracyclinen durch UVC-Bestrahlung 
Alle Degradationsverläufe konnten nach einer Kinetik erster Ordnung erklärt und die 
Daten simuliert werden. Die erhaltenen Geschwindigkeitskonstanten und die 
dazugehörigen Halbwertszeiten sind in Tab. 4.30 dargestellt. 
Tab. 4.30 Geschwindigkeitskonstanten und Halbwertszeiten von den 
Photodegradationsexperimenten von Oxytetracyclin, Doxycyclin und 
Tetracyclin bei verschiedenen pH Werten und Sauerstoffan- 
und -abwesenheit 
Experimentelle Bed. Oxytetracyclin Doxycyclin Tetracyclin 
pH O2 H2O2 
/mg · L
-1
 
k /min
-1
 t1/2 /min k /min
-1
 t1/2 /min k /min
-1
 t1/2 /min 
3-4 Nein - 0.32 2.15 0.32 2.13 0.35 1.97 
 Ja - 0.35 1.99 0.38 1.84 0.40 1.74 
 Ja 10 0.27 2.54 0.44 1.59 0.64 1.08 
 Ja 30 0.55 1.26 0.76 0.92 0.85 0.82 
6-7 Nein - 0.41 1.69 0.27 2.60 0.37 1.86 
 Ja - 0.52 1.34 0.39 1.77 0.52 1.34 
 Ja 10 0.53 1.31 0.64 1.09 0.91 0.76 
 Ja 30 1.02 0.68 0.70 0.99 0.69 1.01 
8-9 Nein - 0.48 1.46 0.30 2.30 0.31 2.23 
 Ja - 0.56 1.23 0.66 1.05 0.61 1.13 
 Ja 10 0.67 1.03 0.66 1.05 1.03 0.67 
 Ja 30 0.90 0.77 0.84 0.83 1.08 0.64 
 
Die Abwesenheit von Sauerstoff in der Lösung erwies sich nachteilig für einen schnellen 
Abbau der Tetracycline. Dafür konnte durch Zugabe von H2O2 der Abbau deutlich 
beschleunigt werden. Eine höhere Konzentration an H2O2 korreliert mit einem 
schnelleren Abbau. Auch die Variation des pH-Wertes beeinflusste den Abbau. Ein 
höherer pH-Wert verursachte einen schnelleren Abbau. 
4.6.2 Effektivität des photoinduzierten Abbaus in Anwesenheit von 
TiO2  
Exemplarisch bei Tetracyclin wurde der Einsatz von TiO2 und TiO2-P25 in Verbindung 
mit UVA und UVC-Bestrahlung untersucht. In Abb. 4.30 sind die Konzentrations-Zeit 
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Verläufe von Tetracyclin bei Verwendung zweier Lampen mit Emissionen in diesen 
Wellenlängenbereichen dargestellt. 
 
Abb. 4.30 Photoinduzierte Degradation von Tetracyclin bei pH 3-4 unter Verwendung 
von UVA-Strahlung (links) ohne TiO2 (blau), mit 50 mg/L TiO2 P25 
(orange), 100 mg/L TiO2 P25 (lila), 50 mg/L TiO2 (grün), 100 mg/L TiO2 
(rot), und unter Verwendung von UVC-Strahlung (rechts)  
Die verwendete UVA-Lampe erreichte erst nach 2 min Vorwärmzeit volle Leistung. 
Deswegen wurde die nach 2 min bestimmte Konzentration als Anfangskonzentration 
gesetzt. Die Datenpunkte wurden um diese Verzögerung korrigiert.  
 
Bei UVA-Bestrahlung wurde ein zu vernachlässigender Abbau in Abwesenheit von 
Katalysatoren beobachtet. In Anwesenheit von TiO2 konnte ein Abbau beobachtet 
werden. Hier zeigte sich, dass die P25-Modifikation effektiver war, der Abbau also 
schneller verlief. Auch eine Erhöhung der Konzentration erwies sich beschleunigend für 
den Abbau. Die Degradation verlief unter UVC-Bestrahlung ohne Katalysatorzugabe 
doppelt so schnell, kUVC ≈ 0.4 – 0.5 min
-1
, wie unter UVA-Bestrahlung mit 
Katalysatorzugabe, kUVA ≈ 0.1 – 0.3 min
-1
, siehe Tabelle 4.31. 
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Die Quanteneffizienz bei 254 nm konnte nur bei UVC-Bestrahlung bestimmt werden. Die 
Werte, die bei unterschiedlichen Katalysatormengen erreicht wurden, sind ähnlich und 
betrugen 1.14E-02 ±0.06E-02. Dies war zu erwarten, da der Abbau unabhängig von der 
zugegebenen TiO2-Menge nahezu gleich verlief. Auch wurden bei einer gegebenen 
Wellenlänge ähnliche Werte erhalten, vgl. Tabelle 4.31, da sich die eingestrahlte 
Lampenleistung bei verschiedenen Wellenlängen nicht veränderte. Die Summe der 
Quanteneffizienzen von zwei bzw. drei Wellenlägen, d.h. 254 nm, 313 nm und 364 nm, 
zeigte für UVA- und UVC-Bestrahlung ebenfalls ähnliche Werte und lag bei 1.50E-
01±7.8E-02. Die individuellen Quanteneffizienzen bei 313 nm und 364 nm zeigten bei 
Verwendung unterschiedlicher Strahlung Unterschiede. Bei UVC-Bestrahlung war die 
Quanteneffizienz bei 313 nm um eine Zehnerpotenz niedriger als bei UVA-Bestrahlung. 
Dafür lag die Quanteneffizienz bei 365 nm bei UVA-Bestrahlung um ca. 3.0E-02 
niedriger als bei UVC-Bestrahlung.  
Die Gesamtquanteneffizienz im UV-Bereich zeigte, dass im Schnitt ca. 15 % der 
eingestrahlten Lampenleistung zu einer Reaktion führten. Dies gilt sowohl für UVA- als 
auch für UVC-Bestrahlung. Jedoch wurden durch UVC-Bestrahlung doppelt so hohe 
Geschwindigkeitskonstanten erhalten. Dies resultierte daraus, dass im Falle der UVC-
Bestrahlung die OH-Radikal-Bildung bei 185 nm nicht aktinometrisch erfasst werden 
konnte und somit nicht in die Berechnung der Quanteneffizienzen einfloss. So konnte 
nicht bestimmt werden, wie stark die OH-Bildung durch UVC-Bestrahlung war, die 
essentiellen Einfluss auf die photoinduzierte Degradation hat.   
4.7 Vergleich der Vertreter der 4 untersuchten Antibiotikaklassen 
In Kapitel 4.3.2 wurde bereits bei den Fluorchinolonen die PCA erfolgreich zur 
Visualisierung der Einflussfaktoren auf die ermittelten Geschwindigkeitskonstanten 
angewendet. Es wurde eine PCA, basierend auf den Geschwindigkeitskonstanten aller 
untersuchten Antibiotika, mit Ausnahme von Tylosin, bei pH 3-4, pH 6-7 und pH 8-9, 
und ohne Zugabe von H2O2, mit 10 und 30 mg/L H2O2 mit und ohne Sauerstoff durch 
UVC-Bestrahlung durchgeführt. Hierbei sollte herausgefunden werden, ob es 
Unterschiede zwischen den Antibiotikaklassen gibt oder ob einzelne Substanzen sich 
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anders bezüglich des photoinduzierten Degradationsprozesses verhalten. Abb. 4.31 zeigt 
die PCA. 
 
Abb. 4.31 Score-Plot der PCA, Farbcodierung nach den Antibiotikaklassen 
Fluorchinolone (rot), Makrolide (grün), Sulfonamide (dunkelblau) und 
Tetracycline (hellblau) 
Spiramycin und Lomefloxacin liegen abseits der anderen Substanzen. Auch 
Sulfamethoxazol und Erythromycin sind etwas weiter von den anderen Substanzen 
entfernt. Bei diesen vier Substanzen wurden die schnellsten Abbaugeschwindigkeiten bei 
UVC-Bestrahlung unter allen experimentellen Bedingungen beobachtet. Die 
Abbaugeschwindigkeiten der anderen Substanzen weichen weniger stark voneinander ab, 
so dass diese Substanzen im Score-Plot nahe bei einander liegen. Der Abbau durch UVC-
Bestrahlung wurde auch durch OH-Radikale induziert. Es ist anzunehmen, dass Radikale 
daher immer mit den gleichen Geschwindigkeitskonstanten gebildet wurden. Der 
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Unterschied bei den untersuchten Antibiotika ist auf ihre Struktur zurückzuführen. Je 
schneller die Substanzen mit OH-Radikalen reagieren, desto schneller erfolgt ihr Abbau.  
Als nächstes wurden die experimentellen Bedingungen verglichen. Dies wurde auch 
mittels PCA durch Invertierung der Datenmatrix durchgeführt, siehe Abb. 4.32. 
 
Abb. 4.32 Score-Plot der PCA bei Sauerstoffabwesenheit (dunkelblau), ohne H2O2-
Zugabe (hellblau), mit 10 mg/L H2O2 (rot) und 30 mg/L H2O2 (grün) unter 
UVC-Bestrahlung 
Alle Proben, die mit 30 mg/L H2O2 versetzt wurden, verteilen sich unten links. PC1 und 
PC2 sind hier im negativen Bereich. Weiter im positiven Bereich entlang PC1 und PC 2 
liegen die Proben mit 10 mg/L H2O2 gefolgt von den Proben ohne H2O2-Zugabe. Zum 
Schluss oben rechts, wo PC1 und PC 2 positiv sind, verteilen sich die Scores der 
sauerstofffreien Bedingungen. Entlang der PC1 und PC2 vom negativen zum positiven 
Bereich werden die Geschwindigkeitskonstanten kleiner, d.h. der Abbau wird langsamer. 
Daraus lässt sich schließen, dass der schnellste Abbau durch 30 mg/L H2O2 erfolgt und 
der langsamste demnach unter sauerstofffreien Bedingungen erfolgt. Die Anwesenheit 
4 Ergebnisse und Diskussion  
 
 
Seite | 134  
 
von H2O2 und dessen beschleunigender Einfluss auf die Abbaugeschwindigkeit wurden 
bereits in dieser Arbeit ausführlich diskutiert.  
An- und Abwesenheit von Sauerstoff zeigten bei den untersuchten Wirkstoffen 
unterschiedlichen Einfluss. Bei den Sulfonamiden zum Beispiel wirkte sich je nach 
Sulfonamid Sauerstoff auf den Abbau beschleunigend oder verlangsamend aus. Die 
durchgeführte PCA jedoch umfasste alle untersuchten Substanzen. Somit kann hieraus 
abgeleitet werden, dass sich die Anwesenheit von Sauerstoff für die meisten untersuchten 
Substanzen positiv, d. h. beschleunigend auf den photoindutzierten Abbaumechanismus 
auswirkt. 
4.8 Eliminierung von Pharmazeutika aus Wasserproben  
Exemplarisch wurden Untersuchungen zur Eliminierung von Pharmazeutika aus 
Wasserproben aus der Umwelt durchgeführt. Zunächst wurden Proben aus dem 
Rinderbach, zur geographischen Lage siehe Kap. 3.2, entnommen und 10 min UVC-
Strahlung unter neutralen Bedingungen ausgesetzt, siehe Abb. 4.33. 
 
Abb. 4.33 Proben aus dem Rinderbach nach SPE-Behandlung vor (links) und nach 
(mitte) der UVC-Bestrahlung im Vergleich zu VE-Wasser (rechts). 
Man erkennt deutlich den Unterschied vor und nach der Bestrahlung. Vor der 
Bestrahlung war das Wasser grünlich, was auf Algenreste oder chlorophylhaltige 
Substanzen oder Organismen in der Umwelt zurückschließen lässt. Nach der Bestrahlung 
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war die Lösung leicht gelblich. Somit konnte die sichtbare grünliche Verfärbung entfernt 
werden. Die LC-MS-Analyse soll Rückschlüsse geben, ob und welche Substanzen in den 
Wasserproben vorhanden waren, siehe Abb. 4.34. 
 
Abb. 4.34 EIC auf Basis der Sulfamethoxazol (oben), Metoprolol (mitte oben), 
Clarithromycin (mitte unten) und Bisoprolol (unten) zugrunde liegenden 
m/z- Werte der quasi-Molekülionen vor (links) und nach (rechts) 10-
minütiger UVC-Bestrahlung. Die Intensitäten sind normiert, sodass nur der 
Flächeninhalt als quantitatives Maß für einen Vergleich herangezogen 
werden kann. 
In der untersuchten Probe konnten vier Pharmazeutika identifiziert werden: 
Sulfamethoxazol, Metoprolol, Clarithromycin und Bisoprolol. Anhand der Fläche der 
einzelnen Peaks kann nun abgeschätzt werden, in wie weit der Abbau erfolgreich war, 
siehe Tab. 4.32. 
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Tab. 4.32 Signalflächen der EICs nach 10-minütiger UVC-Bestrahlung einer 
Wasserprobe aus dem Rinderbach 
 vor UVC-Bestrahlung nach UVC-Bestrahlung prozentualer 
Abbau 
Sulfamethoxazol 50354 18670 62.92 
Metoprolol 31940 1342 95.80 
Clarithromycin 24501 2403 90.19 
Bisoprolol 16498 422 97.44 
 
Metoprolol, Clarithromycin und Bisoprolol konnten nach 10-minütiger UVC-Bestrahlung 
zu über 90% abgebaut werden. Die Untersuchungen an Antibiotika in dieser Arbeit haben 
gezeigt, dass längere Bestrahlungszeit oder die Zugabe von TiO2 oder H2O2 oder die 
Verwendung einer im UVA-Bereich emittierenden Lampe effektiver sein könnten. Daher 
wurden weitere Bedingungen ausprobiert, wobei Proben aus dem Ablauf des Klärwerkes 
Krefeld entnommen wurden und der pH-Wert, die Strahlungsart, die Zugabe von H2O2 
und TiO2 bestehend aus einer Mischung aus Brookit, Rutil und Anatas variiert wurden. 
Dies wird am Beispiel von Metoprolol dargestellt, da Metoprolol in allen Proben des 
Rinderbachs, vgl. Tab. 4.1, nachgewiesen werden konnte, siehe Tab 4.33. 
Tab. 4.33 Ausgewählte photoinduzierte Abbauversuche mit einer Probe aus dem 
Klärwerk Krefeld als Matrix am Beispiel von aufgestocktem Metoprolol 
Lampe pH TiO2 
/mg/L 
H2O2 
/mg/L 
Prozentualer Abbau 
UVA 3-4   28 
 6-7   41 
 8-9   43 
 6-7 50  60 
 6-7 100  35 
UVC 3-4   46 
 6-7   78 
 8-9   93 
 6-7  10 91 
 6-7  30 100 
 
Am effektivsten erwies sich für den Metoprololabbau die UVC-Bestrahlung. Durch 
Variation des pH-Wertes konnte die Geschwindigkeit ebenfalls beeinflusst werden. Mit 
höherem pH-Wert nahm die Abbaugeschwindigkeit zu. Dies galt sowohl für die 
Bestrahlung mit UVA-Licht als auch für die Bestrahlung mit UVC-Licht. Die Zugabe 
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von TiO2 hatte nur einen geringen positiven Effekt. Hier kam es zu einem gegenteiligen 
Effekt: Je mehr TiO2 hinzugegeben wurde, desto langsamer verlief der Abbau. Allerdings 
wurde bei dieser Versuchsreihe nicht die P25-Modifikation sondern das gewöhnliche 
TiO2 verwendet. Daher überwog die Lichtstreuung und damit Verminderung des Lichts, 
das absorbiert werden konnte und somit zum Abbau von Metoprolol führen konnte. 
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Zusammenfassung und Ausblick 
In dieser Arbeit wurden 16 Antibiotika aus vier Antibiotikaklassen mittels 
photoinduziertem Abbau unter Verwendung von AOPs untersucht, um die Effektivität 
einer potentiellen vierten Reinigungsstufe in Klärwerken abzuschätzen. Dazu wurde eine 
umfangreiche Literaturstudie durchgeführt, die die Anwesenheit und die Problematik der 
Antibiotikaklassen darstellen und die Auswahl der Antibiotika bestätigt. Die Analysen 
wurden mittels HPLC-ESI-IT-MS und HPLC-ESI-Q-TOF-MS durchgeführt. Im Fokus 
stand hier die UVC-Bestrahlung, deren Effektivität noch durch Zugabe von H2O2 
gesteigert werden konnte. Die Anwendung von UVA-Strahlung führte zu einem deutlich 
langsameren Abbau im Vergleich zu UVC-Bestrahlung. Auch die Zugabe von TiO2 
zeigte keinen generellen positiven Effekt auf den Abbau, außer bei Verwendung der 
TiO2-Modifikation P25. In den meisten Fällen jedoch, zum Beispiel bei Azithromycin 
und Tetracyclin, wurde um einen Faktor von zwei langsamere 
Geschwindigkeitskonstante beobachtet. 
Der photoinduzierte Abbau der Antibiotika führte zu Photodegradanten, die mittels 
MS/MS strukturell aufgeklärt wurden. Unter den Produkten konnten auch bisher 
unbekannte Produkte identifiziert werden. Im Falle der Fluorchinolone konnten 
insgesamt 18 unbekannte Photodegradanten identifiziert werden, bei den Makroliden 
insgesamt 8. Bei den Sulfonamiden konnten bei Sulfamethazin und Sulfadiazin neue 
Hydroxyladdukte an beiden Ringsystemen nachgewiesen werden. Sulfamethoxazol und 
Sulfathiazol zeigten keine unbekannten Photodegradanten. Bei Tetracyclinen entstanden 
keine Photodegradanten. Die Photodegradanten wurden durch Modellierung ihrer 
Konzentrations-Zeit Kurven kinetisch untersucht. Hierbei zeigte sich, dass der Abbau der 
Wirkstoffe selbst nach einer Reaktionskinetik erster Ordnung beschrieben werden kann. 
Die entstandenen intermediären Produkte konnten als Zwischenprodukte einer Folge- 
bzw. Folge-Folge-Reaktion beschrieben werden. Durch diese Modellierung konnte nun 
erstmals auch das Verhalten der Abbauprodukte charakterisiert werden. Die Bestimmung 
der Geschwindigkeitskonstanten und der zugehörigen Halbwertszeiten ließ Rückschlüsse 
auf dem Verbleib in Gewässer schließen. Dies ist besonders für Kläranlagen wichtig, da 
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nicht nur eine Umweltgefahr vom Wirkstoff ausgehen könnte, sondern auch von den 
entstandenen Zwischenprodukten. 
Um einzuschätzen, wie gefährlich die Photodegradationsprodukte für die Umwelt sind, 
wurden nach Bestimmung der MHK-Werte der Wirkstoffe gegen Ps. fluorescens und B. 
subtilis auch MHK-Bestimmungen in Abhängigkeit von der Bestrahlungszeit 
vorgenommen. Diese wurden miteinander verglichen und prediktive QSAR-Analysen an 
verschiedenen Organismen durchgeführt. Hier zeigte sich, dass die Wirksamkeit der 
meisten entstandenen Produkte als geringer als die der Ausgangssubstanzen vorhergesagt 
wurde. Entsprechende gegenteilige Aussagen in der wissenschaftlichen Literatur konnten 
hier nicht bestätigt werden. Somit könnte in dieser Hinsicht der photoinduzierte Abbau 
zur Eliminierung von Pharmazeutika in Kläranlagen eingesetzt werden. Die 
Photoprodukte der hier untersuchten Wirkstoffe schienen kein umweltgefährdendes 
Potential zu besitzen. 
Für die Abschätzung der Abbaugeschwindigkeiten in MilliQ-Wasser im Vergleich zu 
Kläranlagenwasser, wurden Proben aus einer Kläranlage genommen und mit 
verschiedenen Antibiotika versetzt. Im Kläranlagenablauf wurden aufgrund von 
Matrixeffekten deutlich niedrigere Degradationsgeschwindigkeiten ermittelt. Es 
empfiehlt sich, die Proben länger zu bestrahlen als aus den hier ermittelten 
Geschwindigkeitskonstanten in reinem MilliQ-Wasser abgeleitet werden könnte.  
In Proben aus einem Oberflächengewässer konnten verschiedene Pharmazeutika 
detektiert werden, wie Metoprolol, Sulfamethoxazol und Carbamazepin. Um die für 
Kläranlagen effektivsten experimentellen Bedingungen herauszufinden wurden 
Bestrahlungsversuche mit UVA- und UVC-Licht durchgeführt. Hier zeigte sich die 
effektivste Eliminierung der Pharmazeutika unter UVC-Bestrahlung und H2O2-Zugabe. 
Für eine vierte Reinigungsstufe zur Eliminierung von Pharmazeutika, insbesondere 
Antibiotika, aus Gewässern empfiehlt sich die Anwendung von UVC-Bestrahlung in 
Kombination mit H2O2-Zugabe. Wichtig hierbei sind eine ausreichende Bestrahlungszeit, 
eine ausreichende Durchdringung der Lösung durch die Strahlung und ausreichende 
Intensität, damit alle Wirkstoffe und ihre Photodegradanten vollständig aus dem Wasser 
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eliminiert werden können und somit nach Einleitung des Klärwassers keine Gefahren für 
die Umwelt bestehen.  
  Conclusion  
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Conclusion 
In this study, sixteen antibiotics from four antibiotic classes were analyzed using 
photoinduced degradation and advanced oxidation processes (AOPs) to assess the 
effectiveness of a potential fourth purification stage in sewage treatment plants. To this 
purpose, a comprehensive literature survey demonstrated the presence and the 
environmental hazards of the antibiotic compounds and supported the selection of the 
antibiotics. The isolation and characterization of the model compounds and their 
degradation products were carried out using HPLC-ESI-IT-MS and HPLC-ESI-Q-TOF-
MS. The focus laid on UVC irradiation, the effectiveness of which could be increased 
through addition of H2O2. The use of UVA radiation led to a much slower degradation as 
compared to UVC irradiation. The addition of TiO2 did not show a general accelerating 
effect on the degradation, except when using the TiO2 modification P25. However, in 
most cases, e.g. azithromycin and tetracycline, reaction rates slower by a factor of two 
were observed. 
The photoinduced degradation of the antibiotics led to photodegradates that were 
structurally elucidated by MS / MS. Among the products, previously unknown products 
were identified. In the case of fluoroquinolones, a total of 18 unknown photodegradates 
was identified. With respect to the macrolides, eight novel degradates were detected and 
characterized. Novel hydroxyl adducts were identified on irradiation of sulfamethazine 
and sulfadiazine, the hydroxyl group located on both ring systems. No previously 
unknown photodegradates were found for sulfamethoxazole and sulfathiazole. No 
photodegradates at all were seen with tetracyclines. All photodegradates were kinetically 
investigated using computational modeling of the observed concentration-time profiles. It 
was shown that the degradation could be described by a first-order reaction kinetic 
model. The resulting photodegradates could be described as intermediate products of a 
follow-up or consecutive follow-up reaction. Using this approach, the behavior of 
degradation products has been characterized for the first time. The determination of the 
rate constants and the associated half-lives allowed conclusions to be drawn for water 
treatment. This is particularly important for sewage treatment plants, since environmental 
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hazards could not only arise from the active substance but also from the intermediate 
products. 
In order to estimate the ecotoxicity of the photodegradation products, MICs were 
determined as a function of irradiation time and compared to the MIC values of the active 
substances against Ps. fluorescens and B. subtilis. In addition, predictive QSAR analyzes 
were carried out on different organisms. Here, it became clear that the efficacy of most of 
the resulting products was lower than that of the initial substances. Controversial 
statements in the scientific literature could not be confirmed here. Thus photoinduced 
degradation could be used in this regard for the elimination of pharmaceuticals in sewage 
treatment plants. The photoproducts of the investigated active substances did not appear 
to possess environmentally damaging potential. 
For the estimation of degradation rates in MilliQ water compared to sewage water, 
samples were taken from a sewage treatment plant and various antibiotics were added. In 
the waste water plant effluent significantly lower degradation rates were determined due 
to matrix effects. It is hence advisable to irradiate samples longer than the rate constants 
determined in pure MilliQ water might suggest. 
In samples from surface water, pharmaceuticals such as metoprolol, sulfamethoxazole 
and carbamazepine were detected. In order to predict the most effective experimental 
conditions for sewage treatment plants, irradiation experiments with UVA and UVC light 
were carried out. This indicated UVC irradiation and H2O2 addition to be the most 
effective elimination of the pharmaceuticals. 
As a fourth purification step for the elimination of pharmaceuticals from water bodies, 
especially antibiotics, the use of UVC irradiation in combination with addition of H2O2 is 
thus recommended. To apply a sufficient irradiation time is very important, further a 
sufficient penetration of the solution by the radiation and sufficient intensity so that all 
active substances and their photodegradates can be completely eliminated from the water. 
As a consequence, no environmental hazard would persist after the discharge of the 
sewage water using the suitable AOP conditions. 
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Anhang 
Anhang A Fluorchinolone 
Die mit MS
n
-Experimenten identifizierten Produkte sind in Tabelle A.1 dargestellt und 
die ermittelten Geschwindigkeitskonstanten in Tabelle A.2. 
Tab. A.1 Mittels MS
n
 identifizierte Wirkstoffe und deren Photodegradanten, die 
durch UVA- bzw. UVC-Bestrahlung entstanden sind. Die Analysen erfolgten 
mittels HPLC-ESI-IT-MS. 
Rt [min] [M+H]
+
 MS
2
 MS
3
 Struktur-
vorschlag 
Referenz  
8.8 
Cipro-
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O
NH
O
OH
OH
 
44,167,191,207–212,214,218
 
5.9 330   
NN
O
NH
O
OH
OH
 
167,219
 
2.4 336   
NN
O
NH2
O
OH
OH
F  
217
 
1.2 338   
NN
O
NH2
O
F
OH
F  
217
 
2.1 346 318 247 
NN
O
NH
O
OH
OH
OH  
167,191,207,208,213,217,220
 
6.5 346   
NN
O
NH
O
F
OH
O  
 
8.3 348 304 261 
NN
O
NH
O
F
OH
OH  
31,167,191,207,213,215,217,219
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6.5 
Enox-
acin 
321 303  
NNN
NH
O
OH
O
F
 
 
1.5 305 287  
NNN
NH
O
OH
O
OH
 
diese Arbeit 
1.8 307 289  
NNN
NH
O
OH
O
F
 
diese Arbeit 
5.2 293 273  
N
H
NN
NH
O
OH
O
F
 
diese Arbeit 
5.4 295 277  
NNNH
NH2
O
OH
O
F
 
diese Arbeit 
5.8 319 301  
NNN
NH
O
OH
O
OH
 
diese Arbeit 
8.1 335 317  
NNN
NH
O
OH
O
OH
OH  
diese Arbeit 
6.2 
Levo-
floxacin 
362 318  261 
N
O
N
F
OH
O
N
O
 
 
1.1 280   
N
O
F
OH
O
OH
O
 
221
 
5.3 310   
N
OH
NH
O
F
OH
O
NH2  
diese Arbeit 
1.2 322   
N
O
NH
O
F
OH
O
NH2  
208,213
 
6.1 322    
1.8 334 277 235 
N
O
NH
O
OH
OH
O
NH  
diese Arbeit 
1.9 338 310 292  
N
O
N
OH
O
F
N
O
 
222
 
3.8 338    
222
 
7.2 348 304  261  
N
O
N
O
F
OH
O
NH  
208,213,222,223
 
1.1 360 318  
N
O
N
O
OH
OH
O
N  
208,213,221
 
2.6 364   
N
O
N
O
F
OH
O
N  
208,222,224
 
5.2 376   
N
O
N
O
OH
OH
O
N
OH  
222
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1.6 378 292  
N
O
N
O
F
OH
O
N
OH  
221,222,224,225
 
1.6 394   
N
O
N
O
F
OH
O
N
OH
OH
 
221
 
10.0 
Lome-
floxacin 
352 308  265 
NN
O
NH
O
F
F
OH
 
 
5.8 294 276   
NNH
O
NH2
O
F
OH
 
diese Arbeit 
1.6 300     
NN
O
NH
O
OH
 
diese Arbeit 
1.8 304     
N
H
N
O
NH
O
OH
OH
 
diese Arbeit 
7.3 308 290  270 
NNH
O
NH2
O
F
OH
 
189,209
 
2.7 322     
N
H
N
O
NH
O
OH
F
OH
 
diese Arbeit 
3.2 324 281 253 
N
H
N
O
NH
O
F
F
OH
 
diese Arbeit 
5.8 332 288  245 
NN
O
NH
O
F
OH
 
189,209,226,227
 
2.1 346   
NN
O
NH
O
OH
OH
OH
 
diese Arbeit 
5.0   
NN
O
NH
O
OH
OH
OH
 
 
3.0 348 330  304  
NN
O
NH
O
F
OH
OH
 
209
 
7.0 348   
NN
O
NH
O
OH
OH
OH
 
 
3.8 350   
NN
O
NH
O
F
OH
OH
 
209
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6.7 350 306  263 
NN
O
NH
O
OH
F
OH
 
 
9.4 350 332 267 
NN
O
NH
O
F
OHOH
 
 
4.3 364 346  195 
NN
O
NH
O
OH
OH
OHOH
 
diese Arbeit 
7.0 364   
NN
O
NH
O
OH
OH
OH
OH
 
 
1.8 368   
NN
O
NH
O
F
F
OHOH
 
217
 
9.0  
Nor-
floxacin 
320 276  256  
NN
O
NH
O
F
OH
 
 
1.0 211 177    diese Arbeit 
1.9 292 272  226 
NNH
O
NH2
O
F
OH
 
diese Arbeit 
1.6 294   
NNH
O
NH2
O
F
OH
 
215,217,219,228,229
 
5.8 294 276  256  
NN
O
NH2
O
F
OH
 
 
4.0 318 300   
NN
NH2
OH
OO
O  
228,229
 
5.9 318   
NN
NH
OH
OO
OH
 
 
1.6 324   
NNH
O
NH
O
F
OH
OH  
217
 
2.1 334 306 235 
NN
NH
OH
OO
OH
O
O  
217,220,229
 
6.3 334   
NN
NH
OH
OO
OH
O
O  
 
12.7 334   
NNH
O
NH
O
OH
OH
O  
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Tab. A.2 Ermittelte Geschwindigkeitskonstanten und Halbwertszeiten der 
Photodegradanten der Fluorchinolone bei pH 3-4, pH 6-7 und pH 8-9  
Wirkstoff pH Photo-
degradant 
k1 
/min
-1
 
t1/2 
/min 
k2 
/min
-1
 
t1/2 
/min 
k3 
/min
-1
 
t1/2 
/min 
Cipro-
floxacin 
3-4 336 Rt 2.4 min 0.18 3.85 0.21 3.30 3.23 0.21 
 346 Rt 6.5 min 0.07 9.90 0.68 1.02 1.40 0.50 
 6-7 288 Rt 5.5 min 0.16 4.33 1.16 0.60 1.19 0.58 
  304 Rt 2.3 min 0.08 8.66 0.97 0.71 0.96 0.72 
  330 Rt 4.6 min 0.10 6.93 1.34 0.52 1.36 0.51 
 8-9 306 Rt 6.1 min 0.23 3.01 0.74 0.94 8.94 0.08 
  330 Rt 5.9 min 0.21 3.30 0.21 3.30 1.60 0.43 
  336 Rt 2.4 min 0.28 2.48 0.29 2.39 0.87 0.80 
Enoxacin 3-4 295 Rt 5.4 min 0.20 3.47 0.39 1.78 - - 
  305 Rt 1.5 min 0.23 3.02 0.23 3.02 - - 
  307 Rt 1.8 min 0.15 4.69 0.15 4.69 - - 
  319 Rt 5.8 min 0.25 2.77 0.57 1.22 - - 
 6-7 293 Rt 5.2 min 0.20 3.47 0.43 1.62 - - 
  307 Rt 1.8 min 0.21 3.29 0.21 3.29 - - 
  319 Rt 5.8 min 0.19 3.65 0.43 1.62 - - 
  335 Rt 8.1 min 0.23 3.05 0.85 0.81 - - 
 8-9 295 Rt 5.4 min 0.42 1.65 0.42 1.65 - - 
  307 Rt 1.8 min 0.47 1.47 0.38 1.82 0.46 1.51 
  319 Rt 5.8 min 0.45 1.55 0.45 1.55 - - 
Levo-
floxacin 
3-4 348 Rt 7.2 min 0.53 1.30 0.53 1.30 0.68 1.01 
6-7 310 Rt 5.3 min 0.17 4.16 0.26 2.66 6.47 0.11 
  376 Rt 5.2 min 0.15 4.58 0.15 4.55 0.88 0.79 
  322 Rt 6.1 min 0.16 4.22 0.16 4.21 1.72 0.40 
  338 Rt 1.9 min 0.16 4.47 0.19 3.56 5.14 0.13 
 8-9 338 Rt 1.9 min 0.23 3.08 0.76 0.91 1.99 0.35 
  338 Rt 4.0 min 0.23 3.04 0.41 1.67 1.80 0.39 
Lome-
floxacin 
3-4 308 Rt 7.3 min 0.59 1.17 0.78 0.89 7.65 0.09 
 332 Rt 5.7 min 0.43 1.63 0.43 1.61 1.99 0.35 
  348 Rt 3.0 min 0.30 2.31 0.48 1.45 0.48 1.45 
 6-7 304 Rt 1.8 min 0.39 1.78 0.18 3.75 3.78 0.18 
  322 Rt 2.9 min 0.20 3.38 0.53 1.30 1.96 0.35 
 8-9 304 Rt 1.8 min 0.65 1.06 0.17 3.99 0.65 1.06 
  322 Rt 2.9 min 0.44 1.56 0.53 1.32 0.52 1.33 
  346 Rt 2.1 min 0.23 3.00 0.73 0.96 1.54 0.45 
  348 Rt 3.0 min 0.45 1.53 0.45 1.55 1.95 0.35 
  350 Rt 3.8 min 0.50 1.38 0.28 2.44 0.49 1.42 
  364 Rt 4.3 min 0.14 4.92 0.56 1.24 0.57 1.21 
Nor-
floxacin 
3-4 324 Rt 1.6 min 0.20 3.48 0.60 1.16 0.59 1.17 
6-7 318 Rt 4.0 min 0.15 4.62 5.15 0.13 0.31 2.24 
 8-9 336 Rt 8.2 min 0.20 3.44 0.51 1.36 0.52 1.33 
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Abkürzungsverzeichnis 
AOP Advanced oxidation process 
DAD Diodenarray-Detector 
DSMZ Deutsche Sammlung von Mikroorganismen und Zellkulturen 
EIC Extracted-ion chromatogram 
ESI Elektrosprayionisation 
ESR Elektronenspinresonanz 
Gl Gleichung 
HPLC High performance liquid chromathographie 
IT Ion trap 
IUPAC International Union of Pure and Applied Chemistry 
MHK Minimale Hemmkonzentration 
MS Massenspektrometer 
PC Principal Component (Hauptkomponente) 
PCA Principal Component Analysis (Hauptkomponentenanalyse) 
QSAR Quantitative structure–activity relationship 
(Quantitative Struktur-Wirkungs-Beziehung) 
Q-TOF Quadrupole time-of-flight mass spectrometer 
REACH Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemicals 
Tab Tabelle 
Vis visual 
VUV Vakuum UV 
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